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A falta de um adequado sistema de tratamento de esgoto sanitário e os 
constantes efluentes lançados nos rios estão causando uma diminuição da 
qualidade da água e perda da biodiversidade. No caso do Rio Iguaçu, este vem 
sofrendo alterações antropogênicas que ultrapassam sua capacidade de 
autodepuração do Rio, sendo considerado o segundo Rio mais poluído do 
Brasil. Neste contexto, o presente estudo buscou avaliar os efeitos da água do 
Rio Iguaçu na saúde de exemplares juvenis de tilápia (Oreochromis niloticus), 
assim como, projetar os efeitos da poluição a nível populacional da espécie. A 
coleta da água para a fase experimental foi realizada perto da confluência com 
o Rio Verde, no município de Araucária, Paraná. Duzentos e quatro exemplares 
juvenis foram expostos à água poluída em condições laboratoriais. A água foi 
testada na forma original sem diluição, e sob duas diferentes diluições (25 e 
50%), além do grupo controle que recebeu água filtrada por meio de filtros de 
resina e carvão ativado. Após 72 dias, os peixes foram anestesiados com etil-
éster-3-aminobenzóico (MS222) na concetração de 0,02%, seguido da coleta 
de sangue para análises de genotoxicidade, eutanásia por ruptura da medula 
espinhal e coleta das amostras biológicas (brânquias, fígado, músculo, cérebro 
e bile) para análises histopatológicas, de neurotoxicidade, de defesas 
antioxidantes, de presença de metalotioneinas e presença de hidrocarbonetos 
policíclicos aromáticos na bile. Os resultados demonstraram alterações 
histopatológicas no fígado e nas brânquias, alterações genotóxicas nos 
eritrócitos, diminuição da atividade acetilcolinesterásica, ativação das defessas 
antioxidantes no fígado, recrutamento de metais mediante as metalotioneínas e 
a presença de hidrocarbonetos policíclicos aromáticos na bile nos peixes 
expostos à água do Rio Iguaçu. Estes resultados demonstram que estes 
animais foram submetidos à condições de estresse pela poluição. 
Recomendam-se estudos futuros que avaliem os riscos da água do Rio Iguaçu 
sobre outras espécies que habitam esse ecossistema, assim como estudos que 
foquem nas populações que consomem peixes oriundos desta região 
impactada, ambos com o intuito de atualizar a legislação vigente para os 
corpos de água superficiais.  
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The lack of an adequate sanitary sewage treatment system and the 
constant effluents thrown into the rivers is causing a decrease in water quality 
and loss of biodiversity. In the case of the Iguaçu River, it has undergone 
anthropogenic changes that exceed the capacity of self-purification of the river, 
being considered the second most polluted river in Brazil. In this context, the 
present study sought to evaluate the effects of Iguaçu River water on the health 
of juvenile tilapia (Oreochromis niloticus), as well as to project the effects of 
pollution at the population level of the species. The collection of water for the 
experimental phase was carried out near the confluence with the River Verde, 
in the municipality of Araucária, Paraná. Two hundred four juvenile specimens 
were exposed to polluted water under laboratory conditions. The water was 
tested in the original form without dilution, and under two different dilutions (25 
and 50%), in addition to the control group that received filtered water through 
resin and activated carbon filters. After 72 days, fish were anesthetized with 
0.02% ethyl-3-aminobenzoic acid, followed by blood collection for genotoxicity 
analysis, euthanasia by incision of the spinal cord and collection of biological 
samples (gills, liver, muscle, brain and bile) for histopathological, neurotoxicity, 
antioxidant defenses, presence of metallothionines and the presence of 
Polycyclic Aromatic Hydrocarbons in bile. The results showed histopathological 
alterations in liver and gills, genotoxic alteration in erythrocytes, reduction of 
acetylcholinesterase activity, activation of antioxidant defenses in the liver, 
recruitment of metals by metallothioneins and the presence of Polycyclic 
Aromatic Hydrocarbons in bile in fish exposed to Iguaçu River water. These 
results demonstrate that these animals were subjected to stress conditions due 
to pollution. Future studies are recommended to evaluate the risks of water from 
the Iguaçu River to other species that inhabit this ecosystem, as well as studies 
that focus on the populations that consume fish from this impacted region, both 
with the intention of updating the current legislation for the bodies of surface 
water. 
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O mundo moderno tem se desenvolvido com a visão de que os recursos 
naturais são infinitos. Esta corrente de pensamento, desenvolvida, sobretudo, 
após os anos 40, tem provocado um consumo indiscriminado destes recursos, 
com a premissa do progresso e crescimento ilimitado da sociedade, 
acreditando que o desenvolvimento tecnológico possa conduzir a uma 
igualdade social através da produção de bens materiais (BRESSER-PEREIRA, 
2014). 
Embora diversos estudos tenham demonstrado os grandes custos 
ambientais que este modelo de desenvolvimento provocou (MACH; 
MASTRANDEA, 2014; BAER; SINGER, 2016), o uso abusivo dos recursos 
naturais para o crescimento econômico e tecnológico, tem gerado uma 
correlação entre o momento evolutivo humano atual e os riscos de degradação 
ambiental. Por essa razão surgiram nestas últimas décadas correntes de 
pensamento como a agroecologia, o ecologismo, conservacionismo, 
ambientalismo moderado e o humanismo crítico (ALTIERI et al., 1999; 
TORRES; PRADO, 2014) para tentar conciliar o desenvolvimento social e 
econômico com a preservação do meio ambiente. Todas estas correntes visam 
estabelecer uma relação entre a sociedade e o desenvolvimento sustentável. 
A água é um dos recursos naturais mais abundantes no nosso Planeta. 
Existe cerca de 1.265.000 trilhões de m³ na superfície terrestre, deste, 97% 
estão distribuídos entre mares e oceanos, 2% em calotas polares e somente 
1% em rios, lagos, águas subterrâneas e córregos (KELLER; BOTKIN, 2014), 
representando uma fração muito pequena a ser utilizável pela humanidade.  
Pelas suas qualidades químicas, físicas e biológicas a água torna-se um 
recurso fundamental para o desenvolvimento de todas as formas de vida do 
Planeta, assim como para o sustento das atividades econômicas (agricultura, 
produção industrial e geração energética) e sociais (alimentação, saúde e 
higiene). Portanto, deveria ser considerada vital para o desenvolvimento 




 O aumento das emissões de poluentes no ecossistema aquático resulta 
em comprometimento da “qualidade” das bacias hidrológicas, afetando também 
a população que dessa água depende. Além disso, muitos dos poluentes 
persistentes podem ser bioacumulados nos organismos deste ecossistema, 
sobretudo, naqueles que estão no topo da cadeia alimentar (BARBEE; GANIO; 
SWEARER, 2014). 
É preciso lembrar que a maioria dos contaminantes químicos presentes 
em águas subterrâneas e superficiais estão relacionados às fontes industriais, 
agrícolas e domésticas. Esta variedade de contaminantes é enorme, com 
destaque para os agrotóxicos, compostos orgânicos voláteis e metais, muitos 
destes, apresentando riscos para o equilíbrio da fauna e da flora aquática, mas, 
sobretudo, riscos à saúde humana via uso público da água, sendo amplamente 
conhecida a estreita relação entre a qualidade de água e as inúmeras 
enfermidades que acometem a saúde humana (LIBÂNIO; CHERNICHARO; 
NASCIMENTO, 2005; SEMENZA et al., 2016).  
O Brasil é um dos exemplos icônicos, pois embora possua 15% das 
reservas mundiais de água doce, as mesmas estão comprometidas pelo 
crescimento da população e das atividades industriais, levando a um aumento 
da demanda de água potável e também da sua poluição (NOVOTNY, 1999; 
SCHWARZENBACH et al., 2010). 
O país conta com duas das maiores bacias hidrográficas do planeta 
(Amazonas e Paraná). Estas são afetadas pelo crescente desenvolvimento 
econômico baseado nos complexos industriais e fazendas agrícolas; assim 
como pelo aumento da população urbana, as quais carecem de adequado 
planejamento do manejo de resíduos que são lançados praticamente sem 
tratamento nestes ecossistemas. Segundo a Associação Brasileira de 
Entidades do Meio Ambiente (ABEMA), cerca de 80% dos esgotos do país não 
recebem qualquer tipo de tratamento, sendo lançados diretamente em mares, 





1.1 POLUENTES AMBIENTAIS 
 
Atualmente 133 milhões de substâncias químicas são conhecidas e 
registradas formalmente, (CAS, 2017). Em grande escala são produzidos 
aproximadamente 3000 compostos por ano, os quais correspondem a algo em 
torno de 500 toneladas. A maioria dessas substâncias constituem potenciais 
ameaças para os seres vivos e para o meio ambiente devido à falta de 
pesquisas sobre os seus reais efeitos, sendo denominados poluentes 
emergentes. Os poluentes emergentes são os novos contaminantes 
ambientais, especialmente dos corpos hídricos estando presentes no nosso 
dia-a-dia (SAUVÉ; DESROSIERS, 2014), como por exemplo: fármacos e 
produtos de sua metabolização, lançados nas excretas ou por descarte 
indevido de medicamentos vencidos (VALCÁRCEL et al., 2011; BELLAN et al., 
2012); produtos da higiene pessoal como fragrâncias, repelentes de insetos 
(MCEACHRAN et al., 2016; RELIĆ et al., 2017) e cafeína (MCEACHRAN et al., 
2016) os fármacos,produtos de higiene. Além disso, outra fonte dos poluentes 
emergentes são os esgotos domésticos com tratamento inadequado (VULLIET; 
CREN-OLIVÉ, 2011), aditivos industriais, aditivos de gasolina, retardadores de 
chama, pesticidas e hormônios (INOUE-CHOI et al., 2016; SOUZA et al., 2016; 
MCEACHRAN et al., 2016). Os poluentes emergentes chegam aos corpos 
hídricos com concentrações na ordem dos ng/L (PETRIE; BARDEN; 
KASPRZYK-HORDERN, 2015). 
O maior problema está no fato de que estes poluentes podem entrar na 
cadeia alimentar e serem bioacumulados nos diferentes níveis celulares, 
podendo atuar no sistema endócrino alterando parte das respostas hormonais 
do corpo (YAMAMOTO et al., 2016) podendo causar alterações fisiológicas, 
bioquímicas e histológicas (CORSOLINI; POZO; CHRISTIANSEN, 2016). 
Os metais pesados são os poluentes mais encontrados em águas 
poluídas pela atividade industrial (WIENS, 2001; SILVA, 2015), sendo que 
muitos destes não são considerados elementos fisiológicos, como: Mercúrio 
(Hg), Chumbo (Pb), Cádmio (Cd), Prata (Ag) e Titânio (Ti). Estudos sinalizam 
que alguns metais provocam aumento da formação de espécies reativas de 
oxigênio (ROS) por inibição dos mecanismos de proteção antioxidante 
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(BUSSOLARO; NETO; RIBEIRO, 2010; RAMSDORF, 2011). Por outro lado, 
demonstram que podem afetar o sistema locomotor (VÁZQUEZ; RODRÍGUEZ; 
LÓPEZ GRECO, 2003) e sensorial (MELA et al., 2010; MELA et al., 2012). 
Geralmente os metais pesados ligam-se facilmente a moléculas orgânicas 
(WILLIAMS, 1981) e acabam interagindo com a estrutura e funções de 
proteínas, ácidos nucléicos e moléculas energéticas (RAMSDORF, 2011), 
competindo com cátions essenciais (VALLE; ULMER, 1972). Também foram 
observadas alterações morfológicas severas durante o desenvolvimento 
embrionário e eclosão de larvas como também uma alta mortalidade em 
estágios larval e pós-larval (HARRIS; SANTOS, 2000).  
Dentre as substâncias orgânicas mais citadas como poluentes em 
ecossistemas aquáticos estão os herbicidas e inseticidas, principalmente 
organofosforados e organoclorados. Estudos afirmam, mediante achados 
histopatológicos, que substâncias organofosforadas provocam necrose 
hepática (SILVA DE ASSIS et al., 2013; ARIAS et al., 2007), e também 
atividade anticolinesterásica (GAITONDE et al., 2006). Outros 
organofosforados, segundo RUDNICKI (2004), ocasionam descolamento 
epitelial, hiperplasia, fusão e aneurisma em brânquias. O DDT, um inseticida 
organoclorado, diminui a viabilidade celular e provoca a redução da 
concentração da glutationa reduzida (GSH) e da atividade da enzima Ácido 
delta-aminolevulínico desidratase (δ-ALAd) (BUSSOLARO; NETO; RIBEIRO, 
2010).   
O crescimento industrial tem aumentado a presença das substâncias 
derivadas do petróleo nos corpos hídricos, entre eles, os hidrocarbonetos 
policíclicos aromáticos (HPAs). Moléculas que geralmente contém dois ou mais 
anéis aromáticos de seis carbonos fusionados. Estas substâncias apresentam 
baixa solubilidade na água, tendo caráter lipofílico, entrando facilmente no 
organismo pelo contato físico (ABDEL-SHAFY; MANSOUR, 2016).  
Segundo sua origem, os HPAs podem ser biogênicos, o seja, produto 
dos processos metabólicos de organismos como plantas e térmites (por 
exemplo: naftaleno e perileno) e também pela degradação da matéria orgânica 
em condições aeróbias e anaeróbias produzindo principalmente compostos de 
quatro, cinco e seis anéis, precursores do húmus (WILCKE et al., 2005; 
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WILCKE, 2007). Os HPAs petrogênicos são derivados do petróleo e seus 
principais compostos incluem homólogos aos naftalenos, fluorenos, 
fenantrenos, dibenzotiofenos e crisenos (JOHNSEN; KARLSON, 2007). Os 
HPAs pirogênicos são produto da combustão incompleta de material orgânico, 
incluídos: hidrocarbonetos e carvão mineral. Predominam os compostos 
aromáticos de três e cinco anéis, como o antraceno, fenantreno, pireno e o 
benzo(a)pireno. A combustão de materiais orgânicos se reconhece como a 
fonte principal de HPAs no ambiente (CRAM; ORTIZ; PAÉZ, 2004). 
A maior parte dos HPAs presentes no meio aquático ficam relativamente 
perto dos pontos da sua origem, e suas concentrações geralmente diminuem 
logaritmicamente com o aumento da distância do seu ponto de origem 
(GARCIA-MARTINEZ, 2005). Como os HPAs são menos sensíveis à 
fotodegradação na água do que no ar, esses compostos são mais persistentes 
no ambiente aquático. Os HPAs que entram na água geralmente adsorvem 
rapidamente na matéria particulada e são depositados em grandes quantidades 
nos sedimentos do fundo. As concentrações relativas dos HPAs são 
geralmente maiores nos sedimentos, intermediários na biota aquática e 
menores na coluna de água (GARCÍA-MARTINEZ, 2005). 
Também os HPAs têm registrado o aumento de produção de espécies 
reativas de oxigênio (EROs). Algumas moléculas podem reagir com NADPH e 
tióis oxidando estes doadores, diminuindo a quantidade de moléculas 
disponíveis para reduzir a formação de EROs (RAMSDORF, 2011; KUMAGAI; 
ABIKO; CONG, 2016). 
Vários estudos demonstram que diferentes tipos dos compostos geram 
risco de carcinogênese (IPCS, 1998; MIZUKAWA, 2012; DE OLIVEIRA, 2013); 
assim como danos genéticos (CRAM; ORTIZ; PAÉZ, 2004) aos embriões, 
provocando defeitos congênitos e a diminuição do peso corporal, pois a sua 
estrutura permite atravessar a membrana placentária. Os produtos metabólicos 
derivados dessas moléculas (epóxidos) têm a capacidade de aderir-se a outras 
moléculas complexas como o DNA. Isso pode interferir na replicação do DNA 
gerando mudanças que permanecem na próxima geração (mutações). Estas 






A ecotoxicologia é definida como a ciência que estuda os efeitos das 
substâncias naturais ou sintéticas sobre os organismos vivos, populações e 
comunidades, animais ou vegetais, terrestres ou aquáticos, que constituem a 
biosfera, incluindo assim a interação das substâncias com o meio nos quais os 
organismos vivem num contexto integrado (MAGALHAES; FERRAO-FILHO, 
2008). A inserção dos ensaios ecotoxicológicos como ferramenta de avaliação 
ambiental é de fundamental importância, pois alguns fatores não são avaliados 
pelas variáveis abióticas, como por exemplo, a biodisponibilidade e a interação 
entre os efeitos de poluentes (LOMBARDI, 2004). A ecotoxicologia nasceu 
como ferramenta de monitoramento ambiental, baseada principalmente na 
resposta de organismos individuais a estressores químicos. 
Embora o conceito de ecotoxicologia seja amplo, abrangendo a 
totalidade do ecossistema, muito mais atenção tem sido dada aos efeitos em 
organismos individuais e poucos são os estudos com enfoque sistêmico. O 
nível de organismo situa-se no meio da escala hierárquica de resposta a 
estressores, integrando os níveis bioquímico, celular e fisiológico. Portanto, 
antes que os efeitos possam se expressar no nível de populações, 
comunidades e ecossistemas, a resposta de organismos individuais fornece 
uma boa avaliação do risco de alguns grupos de organismos susceptíveis 
(MAGALHAES; FERRAO-FILHO, 2008).   
Os resultados das análises químicas por si só não retratam o impacto 
ambiental causado pelos poluentes porque não demonstram os efeitos sobre o 
ecossistema. Somente os sistemas biológicos (organismos ou partes deles) 
podem detectar os efeitos tóxicos das substâncias (LOMBARDI, 2004). A 
aplicação dos testes de toxicidade na análise ambiental é bastante abrangente 
e sua importância aumenta na proporção que cresce a complexidade das 
transformações químicas no meio ambiente. A determinação de substâncias 
isoladas através de análises químicas tradicionais, além de não detectarem os 
efeitos nos organismos, não dá resposta sobre que tipo de agente químico está 
sendo responsável pela toxicidade e informações sobre as possíveis interações 
entre substâncias (aditivas, antagônicas ou sinergísticas), como também da 
biodisponibilidade das mesmas (MAGALHAES; FERRAO-FILHO, 2008). 
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Os testes ecotoxicológicos, ou bioensaios, para monitoramento e 
avaliação da qualidade da água, têm se tornado bastante comum nos últimos 
anos no Brasil (ARIAS et al., 2007; BUSSOLARO; NETO; RIBEIRO, 2010; 
ANDRADE BRITO et al., 2012; YAMAMOTO et al., 2016), pois permitem 
avaliar a contaminação ambiental por diversas fontes poluidoras, tais como: 
efluentes agrícolas, industriais e domésticos, sedimentos, medicamentos e 
produtos químicos em geral, assim como, avaliar a resultante de seus efeitos 
sinérgicos e antagônicos (DE OLIVEIRA, 2013; ABDEL-KHALEK, 2015; 
AMEUR et al., 2015). Tem como vantagem, abranger uma grande variedade de 
substâncias biologicamente disponíveis em uma amostra ambiental através de 
um único ensaio, possibilitando a detecção de efeitos de substâncias tóxicas 
novas que possam surgir no ecossistema aquático (MAGALHAES; FERRAO-
FILHO, 2008). A exposição a um agente tóxico pode ser aguda, quando a 
concentração letal do agente tóxico é liberada em um único evento e 
rapidamente absorvida, ou crônica, quando o agente tóxico é liberado em 
eventos periodicamente repetidos, em concentrações subletais, durante um 
longo período de tempo (LOMBARDI, 2004). 
A Ecotoxicologia é, portanto, uma ferramenta que pode ser utilizada 
antes ou após um evento de poluição ter ocorrido. Antes, para investigar os 
efeitos relativos da introdução de uma substância química isolada ou uma 
mistura de substâncias. Após, para avaliar o efeito adverso produzido no 
ambiente pela introdução de uma substância isolada ou uma mistura, 
considerando as interações químicas, físicas e biológicas com os fatores 
abióticos do ambiente (MAGALHAES; FERRAO-FILHO, 2008).  
Finalmente os resultados provenientes dos estudos ecotoxicológicos 
podem ser empregados como instrumento de vigilância no acompanhamento 




Biomarcadores são respostas bioquímicas, fisiológicas ou parâmetros 
morfológicos alterados, causados pela exposição de um organismo a um 
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determinado xenobionte (VAN DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003; 
VIARENGO et al., 2007; DALZOCHIO et al., 2016). Os biomarcadores também 
podem ser definidos como alterações biológicas em níveis molecular, celular e 
fisiológico, as quais expressam a exposição e os efeitos tóxicos causados 
pelos poluentes (FASULO et al., 2013; HOOK; GALLAGHER; BATLEY, 2014). 
Alguns critérios devem ser avaliados na definição de biomarcadores a serem 
utilizados em um estudo: especificidade, o biomarcador deve demonstrar o 
efeito específico de um determinado contaminante no funcionamento de um 
determinado órgão alvo e/ou de estrutura vital; fácil reprodutibilidade 
(metodologia e logística acessível) e ainda, clareza na interpretação dos 
resultados, de forma que seja possível diferenciar resultados devidos à 
exposição aos contaminantes de oscilações fisiológicas normais (VAN DER 
OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003). Segundos os mesmos autores, os 
biomarcadores podem ser classificados em três classes distintas:  
- Biomarcadores de exposição: Detectam e quantificam uma 
substância exógena ou seu metabólito e sua distribuição em um compartimento 
do organismo, estabelecendo uma relação entre a exposição externa e as 
concentrações internas. A bioacumulação de certos contaminantes ambientais 
persistentes nos tecidos animais pode ser considerada como um biomarcador 
da exposição a estes produtos químicos. A presença de metabolitos de HPAs 
na bile e metais nos diferentes tecidos como também as variações da 
concentração de metalotioneínas em sangue e órgãos são exemplos de 
biomarcadores de exposição.  
- Biomarcadores de efeito: Incluem a quantificação de alterações 
bioquímicas, fisiológicas, ou outras respostas nos tecidos ou fluídos corporais 
de um organismo que podem ser associados a um possível ou estabelecido 
efeito adverso. A alteração na atividade de enzimas como a colinesterase e 
catalase é considerada um biomarcador de efeito. 
- Biomarcadores de susceptibilidade: indicam a capacidade inerente 
ou adquirida de um organismo para responder ao desafio de exposição a uma 
substância xenobiótica específica, incluindo fatores genéticos e alterações nos 
receptores que alteram a susceptibilidade de um organismo a essa exposição. 
O polimorfismo das diferentes enzimas que podem ser afetadas pelos 
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xenobióticos pode aumentar ou diminuir os efeitos destas sustancias sobre o 
organismo, pelo que a análise polimórfico das enzimas como a glutationa – s – 
transferase é considerada um exemplo de biomarcador de susceptibilidade. 
A utilização de biomarcadores em estudos de toxicologia apresenta 
várias vantagens, pois permite: (1) detectar precocemente a existência de 
contaminação por substâncias tóxicas biologicamente significativas, (2) 
identificar espécies ou populações em risco de contaminação, (3) avaliar a 
magnitude da contaminação, e (4) determinar o grau de severidade dos efeitos 
causados pelos contaminantes (VAN DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 
2003).  
 
1.3.1 Biomarcadores somáticos 
 
A medição de diferentes índices corporais é amplamente utilizada no 
estudo da condição de saúde de uma população. É uma ferramenta utilizada 
para a análise das interações entre os organismos e os fatores bióticos e 
abióticos do ambiente onde vivem, pois as alterações ambientais do 
ecossistema podem ser capazes de interferir no desenvolvimento do organismo 
(CAMARA; CARAMASCHI; PETRY, 2011). 
O Fator de Condição (FC) relaciona o peso e o comprimento corporal, 
determinando o grau de bem-estar do organismo. Tanto a alimentação, 
contaminantes e saúde estão relacionadas com este índice (CAMARA; 
CARAMASCHI; PETRY, 2011). Por outro lado o Ganho de Peso, a Taxa de 
Crescimento Específico e a Taxa de Sobrevivência permitem avaliar as 
mudanças somáticas ao longo do período de tempo nos organismos e 
populações (DOS SANTOS et al., 2007). Finalmente, o Índice Hepatossomático 
(IHS) permite a representação da massa do fígado em relação à massa 
corporal (TAVARES-DIAS; MARTINS; MORAES, 2000). Sendo o fígado o 
principal órgão implicado na detoxificação no organismo, a mudança do IHS 
pode ser indicação de condições ambientais, como a exposição a poluentes, 




1.3.2 Biomarcadores histopatológicos  
 
Análises histopatológicas são algumas das ferramentas mais utilizadas 
nos estudos de efeitos de poluentes em peixes, pois a exposição de órgãos-
alvo diante condições ambientais de poluição podem causar alterações na sua 
histologia com diferentes graus de sensibilidade em relação as concentrações 
de contaminantes (RIBEIRO et al., 2005; LUPI et al., 2007; MELA et al., 2013; 
PEREIRA; 2014).   
Neste trabalho foram utilizados o fígado e as brânquias como órgãos 
para a investigação histopatológica de alterações ambientais, sendo ambos os 
alvos de poluentes ambientes (LUPI et al., 2007; MELA et al., 2013; KOSTIC et 
al., 2017).  As brânquias são os órgãos mais afetados pelo contato constante 
com a água, e também por apresentarem um tecido altamente vascularizado; 
seu epitélio é um excelente modelo para examinarmos os efeitos de 
substâncias dissolvidas na água, sendo altamente sensíveis aos fatores 
externos (RUDNIKI, 2004; LUPI et al., 2007; KAUR; KAUR; KAUR, 2016). O 
fígado é um órgão-alvo importante por estar relacionado como os mecanismos 
de detoxificação e metabólicos (KAOUD; EL-DAHSHAN, 2010; SILVA DE 
ASSIS, 2013) Assim, a condição histopatológica destes dois órgãos é 
considerada um bom indicador de qualidade da água (KAOUD; EL-DAHSHAN, 
2010; LIEBEL; TOMOTAKE; RIBEIRO, 2013; ABDEL-KHALEK, 2015; KOSTIĆ 
et al., 2017). 
 
1.3.3 Biomarcadores de genotoxicidade  
 
Os biomarcadores genéticos são importantes para a detecção precoce 
dos efeitos da exposição do DNA nos organismos aquáticos aos xenobióticos. 
Algumas moléculas podem causar modificações na estrutura química do DNA 
que levam a morte celular, carcinogênese e modificações na frequência dos 
genes (IPCS, 1998; FERRARO et al., 2004; GONZÁLEZ-MILLE et al., 2010; 
RAMSDORF, 2011). O impacto de compostos tóxicos na integridade e no 
funcionamento do DNA pode ser investigado por meio dos testes de 
Micronúcleo e Ensaio Cometa. 
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O teste de Micronúcleo permite a detecção e quantificação de pequenos 
núcleos (micronúcleos) ou cromossomos excluídos dos núcleos, formados 
como resultado dos danos causados por substâncias mutagênicas (HEDDLE, 
1973; FERRARO et al., 2004). Foi incorporada a este teste a avaliação das 
Alterações Morfológicas Nucleares (AMN) o qual aumenta a possibilidade de 
análise dos efeitos genotóxicos de substâncias químicas presentes na água. As 
alterações podem ser classificadas como blebbed, notched, lobed e 
vacuolated, segundo as alterações observadas no núcleo da célula 
(CARRASCO; TILBURY; MYERS, 1990; KURTESHI; LETAJ, 2013). 
O Ensaio cometa permite a detecção de quebras primárias na fita de 
DNA em células individuais, avaliadas por meio de eletroforese em microgel 
(SINGH et al., 1988; FERRARO et al., 2004). O princípio do teste se baseia no 
fato de que o DNA de uma célula sem danos migrará em conjunto. Por outro 
lado, caso o DNA esteja com danos, serão formadas porções de diversos 
tamanhos, que migrarão em velocidades diferentes, formando-se uma figura 
semelhante a um cometa.   
 
1.3.4 Biomarcador de neurotoxicidade  
 
Para a análise da neurotoxicidade, as colinesterases são as enzimas 
mais utilizadas, especialmente, a acetilcolinesterase, enzima responsável pela 
hidrólise do neurotransmissor acetilcolina. Esta enzima encontra-se ao longo 
da superfície externa da membrana pós-sináptica dos neurônios onde hidrolisa 
a acetilcolina logo após ligar com o receptor nicotínico modulando a abertura 
dos canais de Na+. A diminuição do neurotransmissor acetilcolina previne a 
geração contínua de impulsos nervosos (MICHELSON; ZEIMAL, 2014). 
Com a inibição da atividade desta enzima os canais de Na+ permanecem 
abertos, promovendo a sobreposição de impulsos nervosos. Ocorre um 
bloqueio da transmissão do impulso nervoso, podendo ocorrer hiperatividade, 
asfixia e ate mesmo a morte do animal (O'BRIEN, 2014). Embora os 
organofosforados e carbamatos sejam identificados como inibidores 
específicos do sítio ativo das colinesterases (TOUGU, 2001; COLOVIC et al., 
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2013), pesquisas recentes identificam outros contaminantes, como os metais, 
que também inibem esta enzima (FRASCO et al., 2005; DE JESUS et al., 2013; 
YAO et al., 2014).           
 
1.3.5 Biomarcadores de estresse oxidativo  
 
Certos biomarcadores bioquímicos permitem a avaliação do sistema 
antioxidante do organismo. Para os organismos aeróbicos o oxigênio tem um 
papel fundamental como aceptor de elétrons no processo de geração de 
energia na mitocôndria ou na membrana celular de muitas bactérias. Também 
participa em outros processos metabólicos. A grande desvantagem do oxigênio 
é a geração de substâncias tóxicas intra e extracelulares ao ocorrer a 
diminuição parcial da pressão. O oxigênio quando é consumido pela célula é 
reduzido à água, acoplado à oxidação de alimentos e transformação de energia 
como, por exemplo, durante o transporte de elétrons.  Como resultado se 
formam espécies reativas de oxigênio (EROs) como o peróxido de hidrogênio, 
e radicais livres como superóxido (O2•-), hidroxil (OH•), ácido hipocloroso 
(HOCl), peroxinitrito  (ONOO–), e alquila (RO•2) (JONES, 2006). 
As EROs são altamente reativas e interagem com as macromoléculas 
(lipídios, proteínas, carboidratos e DNA) causando danos à integridade da 
célula (HALLIWELL, 2007; DAVIES, 2016). Os organismos possuem 
mecanismos de defesa antioxidante que permitem a inativação e remoção 
destas EROs ou os danos causados pelas EROs. Quando a produção de 
moléculas oxidantes ultrapassa a presença de sustâncias antioxidantes ocorre 
um desequilíbrio chamado Estresse Oxidativo. Este desequilíbrio pode causar 
dano celular, mas também provoca a modulação de vias de transdução de 
sinalização e a expressão de genes dos mecanismos redox (JONES, 2006; 
HALLIWELL, 2007).  
As EROs são produzidas principalmente na mitocôndria e no retículo 
endoplasmático dos hepatócitos via enzimas do citocromo P450. Por esse 
motivo a maior quantidade de pesquisas foca na análise dos biomarcadores de 
estresse oxidativo no fígado, pois, como já mencionado, é o órgão central 
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relacionado com as rotas metabólicas e de detoxificação dos xenobiontes 
(KAOUD; EL-DAHSHAN, 2010; SILVA DE ASSIS, 2013). 
Existem vários mecanismos antioxidantes que permitem a prevenção 
dos danos das EROs. A Glutationa (GS) é um tripeptídeo linear composto por 
ácido glutâmico, glicina e cisteína. Pode ser oxidada (GSSG) e reduzida (GSH) 
com facilidade, participando em vários mecanismos para a eliminação de 
EROs. A GSH atua como substrato da Glutationa peroxidase para a eliminação 
de peróxidos, como substrato da Glutationa S-Transferase para a eliminação 
de xenobiontes por conjugação e na redução da forma oxidada da Vitamina C, 
permitindo a manutenção da Vitamina E na sua forma reduzida, e assim 
promovendo a ação antioxidante. A Glutationa participa na síntese de DNA e 
de várias proteínas. A depleção da forma reduzida (GSH) no metabolismo dos 
xenobiontes pode causar a diminuição da síntese de enzimas que participam 
na detoxificação, aumentando a possibilidades dos danos irreversíveis na 
célula, o que pode ativar o processo de apoptose (VAN DER OOST; BEYER; 
VERMEULEN, 2003).  
A Glutationa S-Transferase (GST), representa uma importante família de 
isoenzimas citosólicas pertencentes à fase II de biotransformação, pois 
participa na conjugação de muitos xenobiontes com a GSH. Esta reação torna 
os produtos da reação menos tóxicos e mais hidrofílicos, facilitando 
a eliminação destes compostos. É associada ao estresse oxidativo pela 
associação com GSH como cofator, pois, como foi descrito anteriormente, a 
GSH participa na eliminação das EROs. Muitos dos xenobiontes aumentam a 
geração de EROs, e a eliminação destes promovida pela GST é um dos 
mecanismos de defesa contra danos oxidativos (BOELSTERLI, 2007).   
Outros sistemas enzimáticos promovem a eliminação direta das EROs. 
Entre eles, Catalase (CAT) remove o peróxido de hidrogênio formado nas 
células sob condições de estresse. A CAT permite a degradação eficiente do 
peróxido de hidrogênio em água e dioxigênio e atua na detoxificação de 
diferentes substratos na oxidação de fenóis e álcoois acoplada à redução de 
peróxido de hidrogênio (HALLIWELL; GUTTERIDGE, 2015).  
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As membranas lipídicas são as estruturas mais susceptíveis às reações 
de oxidação mediadas pelas EROs (NIKI, 2014; DAVIES, 2016; CIPAK-
GASPAROVIC et al., 2017). A peroxidação lipídica (LPO) pode ocorrer quando 
existe estresse oxidativo, constituindo-se um biomarcador que detecta a ação 
dos radicais livres. Os hidroperóxidos formados reagem com os ácidos graxos 
da membrana ocasionam danos à sua estrutura química. As consequências da 
modificação das membranas podem ser a diminuição da fluidez e inibição da 
atividade de proteínas transportadoras, podendo alterar as funções de 
transporte e o papel de barreira seletiva (NIKI, 2014). 
Outro biomarcador para a ação dos radicais livres é a concentração de 
proteínas carboniladas (PCO). Em proteínas, as EROs oxidam diretamente as 
cadeias laterais de aminoácidos (especialmente Cys, His e Lys) gerando 
aldeídos e cetonas e provocando maior hidrofobia e resistência à proteólise 
nestas proteínas (DALLE-DONNE et al., 2003; WONG et al., 2008).  
 
1.3.6 Biomarcador de exposição aos metais: Metalotioneínas 
 
Metalotioneínas (MTs) são uma família de proteínas de baixo peso 
molecular, em torno de 6 – 7 kDa, encontradas no citosol de células 
eucarióticas, especialmente no fígado, rins, intestino e cérebro. Sua estrutura 
molecular é composta de uma única cadeia de aminoácidos, dos quais 30% 
são cisteínas. Os grupos SH das cisteínas têm facilidade de se ligar com os 
íons metálicos dos grupos IB e IIB da tabela periódica (Ag, Cd, Co, Cu, Hg, Ni, 
Pb, Pd, e Zn) (AMIARD et al., 2006; FRANK; SINGER; SURES, 2008; 
NORDBERG; NORDBERG, 2009).  
A grande ubiquidade das metalotioneínas permite fornecer íons 
catalíticos essenciais para proteínas e reações enzimáticas e para participar da 
regulação homeostática. A metalotioneína pode ser bloqueada pelos íons de 
um metal e perder a sua atividade biológica, sendo sintetizada novamente. Ao 
aumentar a transcrição genética e síntese de metalotioneína, suas 
concentrações no sangue e órgãos aumentam e podem ser utilizadas como 
moléculas de exposição bioindicadora em seres humanos, animais e plantas. 
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Esta exposição afeta principalmente, e em geral, o fígado e rim, devido à 
passagem forçada, metabolismo, desintoxicação e excreção das 
metalotioneínas por esses orgaõs (NORDBERG; NORDBERG, 2009; MOTTA, 
2012). 
Estudos têm demonstrado que a indução da síntese de MTs em peixes 
por mercúrio, cádmio e zinco fornece uma ferramenta útil para avaliar a 
biodisponibilidade e o impacto desses metais nos ambientes aquáticos (ATLI; 
CANLI, 2008; VERGANI, 2009; PEREIRA, 2014). 
 
1.3.7 Biomarcador de metabolismo de HPAs  
 
Hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (HPAs) são compostos 
considerados pelas Agências de Proteção Ambiental como poluentes com alta 
prioridade para sua detecção e estudo, pois apresentarem alta toxicidade e 
persistência no meio ambiente (IPCS, 1998; JOHNSEN; KARLSON, 2007; 
ABDEL-SHAFY; MANSOUR, 2016). São hidrocarbonetos com dois ou mais 
anéis aromáticos, altamente lipossolúveis. Quando são absorvidos pelo 
intestino são distribuídos rapidamente pelos tecidos e acumulados no tecido 
adiposo. Os HPAs são biotransformados via citocromo P450 em fígado 
fundamentalmente mediante oxidação e hidroxilação resultando em produtos 
que podem reagir com os componentes do DNA (STEIN; OLIVER JR; 
SCHWAAB, 2010). A presença destes produtos da metabolização dos HPAs na 
bile em peixes pode ser um bom indicador de contaminação crônica, uma vez 
que a metabolização destes compostos é eficiente, sendo a bile a principal rota 
de excreção destes compostos após conjugação com sulfato, ácido glucurónico 




Bioindicadores são espécies de organismos vivos que podem responder 
à poluição ambiental mediante mudanças na sua fisiologia ou através da sua 
capacidade para acumular poluentes. Os bioindicadores podem oferecer 
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informação sobre os riscos para outros organismos, assim como o risco para o 
ser humano (RIBEIRO et al., 2005), permitindo a avaliação da saúde de um 
determinado ecossistema. 
Alguns fatores devem ser considerados na escolha de espécies 
bioindicadoras em estudos de biomonitoramento: (1) a espécie deve ser 
representativa da área de estudo; (2) deve possuir hábito preferencialmente 
sedentário ou de baixa mobilidade, constituindo assim populações fixas a fim 
de que sua exposição aos contaminantes possa refletir as condições da região 
em estudo (RADTKE, 1979); (3) os organismos bioindicadores devem ser de 
fácil identificação e coleta em todas as estações do ano; (4) o tamanho do 
animal é um fator importante, pois deve possibilitar a obtenção de material 
biológico suficiente para garantir a realização das análises propostas no estudo 
(STEWART e MALLEY, 1997); e (5) o nível trófico da espécie a ser utilizada 
também deve ser avaliado, pois espécies que ocupam níveis tróficos 
superiores geralmente são mais representativas, uma vez que podem fornecer 
informações relacionadas aos fenômenos de bioacumulação e biomagnificação 
(RIBEIRO et al., 1999; VIVES e GRIMALT, 2002).  
Peixes apresentam várias das características acima citadas e podem ser 
considerados excelentes bioindicadores. Estes organismos vêm sendo 
amplamente utilizados em estudos de toxicologia e monitoramento ambiental, 
na avaliação da saúde dos ecossistemas aquáticos tanto com relação à 
presença quanto aos efeitos de poluentes (RIBEIRO et al., 2005; BINELLI; 
RIVA; PROVINI, 2006; MELA et al., 2012; DE OLIVEIRA, 2013). 
 
1.4.1 Oreochromis niloticus  
 
Neste trabalho, a Tilápia do Nilo (Oreochromis niloticus) (Figura 1) foi 
escolhida como bioindicador, pois é uma espécie de grande distribuição 
geográfica, presente em toda a bacia hidrográfica de Alto Iguaçu (IAP, 2015), 
possui um ciclo de vida curto e apresenta uma ampla capacidade de 
adaptação, o que lhe permite colonizar habitats diversos. Vivem em ambiente 
bentopelágico, toleram as baixas temperaturas e variados graus de salinidade 
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e são omnívoros (zooplâncton e fitoplâncton) (GONZÁLEZ-MILLE et al., 2010). 
Procuram corpos de água doce e pelos seus hábitos alimentares entram em 
contato com diversos tipos de contaminantes. Todas estas características 
fazem da Tilápia uma espécie adequada para o biomonitoramento.    
No Brasil, a tilápia do Nilo (Oreochromis niloticus L.), proveniente da 
Costa do Marfim no Oeste africano, foi introduzida no Nordeste em 1971 e, 
então, distribuída pelo país. Esta espécie é cultivada desde a bacia do Rio 
Amazonas até o Rio Grande de Sul. O interesse pelo cultivo desta espécie, no 
sul e sudoeste do país, cresceu rapidamente nos últimos anos pela introdução 
da tecnologia da reversão sexual e também pela pesca esportiva. A Tilápia do 
Nilo destaca-se como peixe de potencial para aquicultura, devido a sua 
rusticidade, crescimento rápido e adaptação ao confinamento; possui hábito 
alimentar onívoro, e aceita rações com grande facilidade, desde o período de 
pós-larva até a fase adulta (YUE; LIN; LI, 2016).  
 
Figura 1 - Tilápia do Nilo, Oreochromis niloticus L. 
 
FONTE: O Autor (2016). 
 
1.5 ÁREA DE ESTUDO 
 
1.5.1 Rio Iguaçu  
 
No estado do Paraná encontramos duas bacias hidrográficas 
fundamentais: A bacia do Rio Paraná, da qual o Estado recebe seu nome; e a 
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bacia hidrográfica do Rio Iguaçu, que começa perto da capital do Estado, 
Curitiba, com uma extensão total de 910 km. 
A bacia hidrográfica do Rio Iguaçu abrange os estados do Paraná e de 
Santa Catarina, além de áreas da província de Misiones, na Argentina. No 
Estado do Paraná, cobre uma superfície de 57.329 km². No Estado de Santa 
Catarina cobre uma superfície de 13.470 km².           
O curso a partir das nascentes, na borda ocidental da Serra do Mar, no 
Planalto de Curitiba até a garganta de superimposição na Serra Geral no 
Planalto de Ponta Grossa, apresenta um vale raso e amplo onde o seu curso é 
sinuoso e até meândrico, onde são extraídas areias usadas para a construção 
civil. 
Atualmente, o Rio Iguaçu não atende a demanda de água para 
abastecimento na região metropolitana de Curitiba, tanto pela vazão 
insuficiente, quanto pela qualidade da água (IAP, 2005, 2009; GALLOTTA; 
CHRISTENSEN, 2012; BACOVIS, 2015). Ao atravessar a Região Metropolitana 
de Curitiba, o Rio Iguaçu recebe o lixo industrial e o esgoto doméstico da 
metrópole de praticamente três milhões de habitantes. Ao deixar Curitiba, o Rio 
Iguaçu não apresenta sinais de peixes, sua cor é cinza-escuro, as águas 
emitem cheiro de gás sulfídrico e manchas vermelhas se acumulam nas suas 
margens (dejetos de ferro, mercúrio e manganês). Esta situação faz do Rio 
Iguaçu o segundo Rio urbano mais poluído do país, atrás apenas do Rio Tietê 
(IBGE, 2012; BACOVIS, 2015). 
A primeira parte do Alto Iguaçu está marcada pela alta poluição do Rio e 
seus afluentes (principalmente os rios, Atuba, Barigüi, Belém e Irai). Todos 
atravessam a Região Metropolitana e recebem altas cargas do poluente de 
esgotos domésticos e resíduos das Indústrias, principalmente aquelas 
localizadas na Cidade Industrial de Curitiba (MENDONÇA, 2002; 
FERNANDES, 2008), responsáveis pela da fabricação de produtos como 
papel, fertilizantes, automóveis e alimentos.  Também existe a poluição residual 
do acidente na Refinaria Presidente Getúlio Vargas (REPAR) em 2000 
(PUERARI, 2011) aonde mais de quatro milhões de litros de petróleo cru 
vazaram de um duto do OSPAR (Oleoduto Santa Catarina – Paraná) e 
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contaminavam a bacia do Arroio Saldanha e os rios Barigui e Iguaçu. Segundo 
laudo feito por uma comissão de investigação o problema começou com uma 
falha humana. Nos dias posteriores à tragédia da Repar, a mancha negra 
chegava a cobrir todo o leito dos rios em determinados pontos. A fauna e a 
flora local foram devastadas. Levantamento do Instituto Ambiental do Paraná 
apontou que de cada oito animais retirados pelas equipes de resgate, apenas 
um sobrevivia (CNQ, 2015).          
Estudos realizados no Rio Iguaçu e seus afluentes detectaram a 
presença de mercúrio (WIENS, 2001), altas concentrações de Titánio, Potássio 
(K), Zircônio (Zr) e Manganês (Mn), consideráveis concentrações de Alumínio 
(Al), Ferro (Fe) e Fósforo (P), assim como moderadas para Cobre (Cu) 
(FERNANDES, 2008; SILVA, 2015). SILVA (2015) indica que a contribuição 
total da carga de poluentes foi mais expressiva nop município Araucária do 
estado Paraná. 
A literatura cita que os poluentes mais encontrados nas águas do Rio 
Iguaçu e seus afluentes apresentam efeitos a curto, médio e longo prazo nos 
organismos vivos. Geralmente interferem no metabolismo, no sistema nervoso 
e no material genético (RAMSDORF, 2011; PEREIRA, 2014, YAMAMOTO et 
al., 2016) causando não somente danos em tecidos e órgãos destes 
organismos, como também às futuras gerações fazendo com que os efeitos 
dos poluentes se mantenham durante longo tempo nos ecossistemas e nas 
cadeias alimentares. Por outro lado, os vários poluentes (metais, HPAs e 
organohalogenados) podem ser bioacumulados com facilidade nos organismos 
aquáticos e dificilmente são metabolizados por esses organismos, sendo 
biomagnificados ao longo dessas cadeias alimentares chegando então 
apresentar altas doses no momento em que são consumidas pelo homem 
(RIBEIRO et al., 2005; SOUZA; DUARTE; PIMENTEL, 2013). 
Poluentes, encontrados em quase toda a bacia metropolitana, são os 
derivados dos produtos orgânicos como hidrocarbonetos policíclicos 
aromáticos, organoclorados, bifenis polibromados e esteróis, tendo como 
origem o aporte do esgoto doméstico e industrial (PUERARI, 2011). A presença 
de altas concentrações de hormônios femininos (PADILHA; LEITZKE, 2013) foi 
detectada em variados pontos da Bacia do Alto Iguaçu e os autores relacionam 
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os resultados aos despejos domésticos que chegam aos rios e córregos da 
Região.  
As diversas pesquisas na Bacia do Alto Iguaçu ressaltam as péssimas 
condições da qualidade da água na bacia, com rios apresentando elevado risco 
de não atendimento aos limites de classe de enquadramento, tanto em 
afluentes como no Rio principal, limitando o desenvolvimento social e 
econômico da região em função da redução da disponibilidade hídrica (IBGE, 
2010; COELHO, 2013; SILVA, 2015).     





O alto nível de industrialização, a necessidade do aumento de produção, 
aliada à alta densidade populacional (distribuídas principalmente em áreas 
geográficas próximas aos recursos hídricos), e a intensa atividade agrícola, têm 
aumentado significativamente os lançamentos de despejos e resíduos nos 
cursos d’água. Com isso a fragilidade dos ambientes aquáticos nos apresenta 
uma previsão de comprometimento dos recursos hídricos e a diminuição de 
fontes de água potável de forma mais otimista nas próximas décadas, caso não 
sejam tomadas medidas enérgicas e definitivas a tempo.  
A fim de obtermos dados mais consistentes sobre a qualidade da água 
do Rio Iguaçu, e a avaliação dos efeitos adversos da poluição nos 
ecossistemas aquáticos, não poderímos utilizar apenas uma análise química da 
água. Neste sentido, a ecotoxicologia e o uso de biomarcadores de 
contaminação ambiental acenam como ferramentas consolidadas e viáveis, 
ajudando a compreender os efeitos prejudiciais de alguns poluentes para a 
saúde dos rios e para a biodiversidade. Além disso, este estudo aborda o risco 
constante de populações humanas próximas ao Rio Iguaçu, que pelo consumo 
da água e dos peixes como a Tilapia, presentes e cultivados ao longo de 
diferentes reservatórios do Rio Iguaçu, podem estar expostas a micropoluentes 
(metais pesados, agrotóxicos, hidrocarbonetos, compostos organoclorados 
como PCBs, Dioxinas, Furanos e pesticidas), todos decorrentes da atividade 
agrícola, industrial e urbana que se desenvolvem nas margens da bacia do Rio 











3.1 OBJETIVO GERAL 
 
 Avaliar a qualidade da água do Rio Iguaçu por meio de biomarcadores 
utilizando exemplares juvenis de Oreochromis niloticus, mantidos em condições 
experimentais de laboratório.  
 
3.2 OBJETIVOS ESPECÍFICOS 
 
 Avaliar, por meio de análises químicas, a presença de HPAs, metais 
tóxicos, organoclorados (PCBs e pesticidas organoclorados - POCs) e 
Éteres de difenila polibromados (PBDEs) na água do Rio Iguaçu; 
 Determinar a taxa de crescimento e sobrevivência de O. niloticus 
estabelecendo os índice somáticos após exposição à água do Rio 
Iguaçu;  
 Avaliar os aspectos histopatológicos em tecidos alvo de O. niloticus, 
estabelecendo índices de lesão após exposição à água do Rio Iguaçu; 
 Avaliar o potencial genotóxico da água do Rio Iguaçu através de ensaio 
cometa e contagem de micronúcleos em eritrócitos de O. niloticus; 
 Utilizar biomarcadores bioquímicos para avaliar a atividade da enzima 
colinesterase, respostas antioxidantes e a concentração de 
metalotioneína em tecidos alvos de O. niloticus após exposição à água 
do Rio Iguaçu; 
 Avaliar a biodisponibilidade de hidrocarbonetos policíclicos aromáticos 






4. MATERIAL E MÉTODOS 
 
4.1. DESENHO EXPERIMENTAL  
Os exemplares (juvenis) de O. niloticus (0,645±0,015g peso; 
4,357±0,457cm comprimento) foram obtidos na estação de piscicultura 
Panamá (27°57'34.97"S; 48°45'27.95"O), localizada no município de Paulo 
Lopes, ao sul de Florianópolis (SC), cujas atividades são estocagem de 
reprodutores, produção de alevinos e pesquisa. Foram montados 12 tanques 
de 100 litros cada, onde foram distribuídos randomicamente 17 indivíduos por 
tanque em triplicatas, cada triplicata corresponde a um grupo teste e um grupo 
controle (Figura 2). A água foi testada sem diluição e sob duas diferentes 
diluições (25 e 50%), além do grupo controle que recebeu água filtrada através 
de filtros de resina e carvão ativado de outra fonte. A cada oito dias, 50% da 
água foi renovada, com água proveniente do mesmo ponto de coleta no Rio 
Iguaçu. A exposição ocorreu por um período de 72 dias, correspondendo, 
portanto, a oito renovações da água. Os animais foram alimentados duas vezes 
ao dia (8 e 16 h) com ração comercial Poytara, “Carpa Crescimento” 
suplementada com carnitina, enzimas digestivas e probióticos. Todos os 
tanques foram mantidos sob oxigenação constante, além de controle da 
temperatura em 24 ± 2°C, segundo o nível ótimo descrito para O. niloticus. 
Alguns parâmetros físico-químicos de qualidade da água nos tanques foram 
monitorados diariamente, como temperatura, oxigênio dissolvido, nitritos, 
amônia, pH e condutividade. O bioensaio se desenvolveu durante a estação 











Figura 2 - Desenho experimental realizado na Universidade Federal do Paraná. Laboratório de 
Bioensaios. 
 
FONTE: O Autor (2016). 
 
4.2 COMITÊ DE ÉTICA 
 
A Comissão de Ética no Uso de Animais do Setor de Ciências Biológicas 
da Universidade Federal do Paraná (CEUA/BIO - UFPR) certificou (Certificado 
1060) que os procedimentos utilizados nos peixes no projeto de pesquisa estão 
de acordo com a Diretriz Brasileira para o Cuidado e a Utilização de Animais 
para fins Científicos e Didáticos (DBCA) estabelecidos pelo Conselho Nacional 
de Controle de Experimentação Animal (CONCEA) e com as normas 
internacionais para a experimentação animal. 
 
4.3 COLETA DA ÁGUA DO RIO IGUAÇU  
 
A coleta da água foi realizada em um ponto específico do Rio Iguaçu 
(25°35'54.56" S; 49°24'48.45" O), logo após a passagem do Rio pela Cidade 
Industrial de Curitiba, no município de Araucária (Figura 3). Este é o ponto do 
Rio onde já houve a passagem por todas as regiões de maior atividade 
antrópica da região metropolitana de Curitiba, sendo considerada a área mais 
poluída do Rio. A água coletada foi transportada em containeres de 200 litros 
até o Laboratório de Toxicologia Celular, onde ficou por um período de 24 




Figura 3 - Mapas mostrando o Brasil (A), Estado do Paraná (B) e Bacia do Alto Iguaçu na 
região metropolitana de Curitiba.   
 
FONTE: Modificado de IAP (2002). 
NOTA: O círculo na figura C mostra o lugar de coleta de mostras da água após a passagem do 
Rio pela região metropolitana de Curitiba no município de Araucária. 
 
4.4 COLETA DE MATERIAL BIOLÓGICO 
 
Após a exposição, os peixes do grupo de controle e expostos à água do 
Rio Iguaçu foram anestesiados com 0,02% de MS222 (etil-éster-3 
aminobenzoico, Sigma) durante 2-3 min. O sangue (n = 40, 10 para cada 
grupo) foi amostrado através da punção da veia caudal, e em seguida os 
peixes foram rapidamente eutanasiados mediante incisão da medula espinhal. 
Foi diluído no soro fetal bovino (SFB) para ensaio cometa e teste de 
micronúcleo písceo. As amostras de fígado, cérebro, rim, músculo e bile (n = 
182) foram obtidas e mantidas a -80°C até serem analisadas ou imediatamente 
fixadas (fígado (n = 18 para cada grupo) e brânquias (n = 15 para cada grupo)) 
para análise histopatológica. 
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Figura 4 – Coleta de amostras de tecidos dos peixes Oreochromis niloticus expostos à água do 
Rio Iguaçu e os biomarcadores utilizados para o estudo dos efeitos da exposição.  
 
FONTE: O Autor (2017). 
LEGENDA: CAT – Catalase, GST – Glutatione – S – Transferase, GSH – Glutatione Reduzida, 




4.5 ANÁLISE QUÍMICA DA ÁGUA DO RIO IGUAÇU 
 
Amostras da água foram coletadas em garrafas de polietileno 
esterilizadas de 1L para a análise de metais, HPAs, PCBs, OCs e PBDEs. Os 
metais foram analisados pelo Grupo de Pesquisa sobre Química Analítica 
Ambiental e Sanitária (QAAS), na Universidade Estadual de Ponta Grossa 
(UEPG), Paraná, primero as amostras foram digeridas segundo a metodologia 
EPA 3005-a (USEPA, 1992). A amostra de água (100 mL) foi aquecida com 
HNO3 conc (2 mL) e HCl conc (5 mL) numa fonte de aquecimento de placa quente 
a 90 a 95 ° C até o volume ser reduzido para 20 ml. A amostra foi então filtrada 
e diluída até um volume final de 100 mL com água desionizada destilada e foi 
então preparada para análise de Espectrometria de massa por plasma 
indutivamente acoplado. Foram determinados os teores dos seguintes 
íons metálicos: níquel (Ni), cádmio (Cd), cobalto (Co), cromo (Cr), chumbo 
(Pb), cobre (Cu), manganês (Mn), ferro (Fe) e zinco (Zn). 
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Os compostos orgânicos, foram analisados no Laboratório de 
Geoquímica Orgânica e Poluição Marinha (LaGPoM), no Centro  de Estudos do 
Mar, da UFPR segundo a metodologia EPA 3510C (USEPA, 1996). O 
procedimento analítico utilizado para Poluentes Orgânicos persistentes (POPs) 
incluiu a extração Soxhlet de compostos orgânicos das amostras da água em 
80 mL de uma mistura de diclorometano (DCM) e n-hexano (1: 1, v: v) ao longo 
de 8 h. Uma mistura de substitutos de PCB103 e PCB198 foi adicionada antes da 
extração. Para a extração dos compostos orgânicos em água, foi utilizada a 
metodologia de CARDOSO; DAUNER e MARTINS, (2016) para determinação 
cromatográfica dos HPAs e para determinação cromatográfica dos compostos 
organohalogenados segundo SOUZA et al., (2018, no prelo).  
 
4.6 BIOMARCADORES SOMÁTICOS  
Tanto ao início como no final do experimento foram registrados os dados 
de peso (g) e comprimento (cm) de todos os exemplares juvenis de O. niloticus 
para cálculo dos seguintes índices de crescimento (TAVARES-DIAS; 
MARTINS; MORAES, 2000; DOS SANTOS et al., 2007; CAMARA; 
CARAMASCHI; PETRY, 2011): 
- Ganho de peso (GP): Gp = Pf – Pi;  
onde, Pf = Peso final (g); Pi = Peso inicial (g). 
- Taxa de crescimento especifico (TCE): TCE = 100* [(ln Pf – ln Pi)/t],  
onde, Pf = Peso final (g); Pi = Peso inicial (g); In: Logaritmo natural; t = tempo 
em dias. 
- Fator de condição (K): FC = Pf/Cf3 x 100;  
onde, Pf = peso final (g) e Cf3 = cubo do comprimento final (cm). 
- Taxa de sobrevivência (TS): TS = 100 x (número final de peixes/número inicial 
de peixes). 
- Índice Hepatossomático (IHS): IHS = (PFígado/Pf) x 100;  
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onde, PFígado = peso fígado (g) e Pf = peso final de peixe (g). 
 
4.7 ANÁLISES HISTOPATOLÓGICAS 
 
Foram coletadas amostras do fígado (n=18 para cada grupo) para 
análise histopatológica em microscópio de luz e dados de peso do fígado para 
cálculo de índice hepatossomático (IHS). Além disso, foi coletado o segundo 
arco branquial direito (n= 15 para cada grupo) para análise de microscopia 
eletrônica de varredura (MEV). Para o fígado as mostras foram fixadas em 
ALFAC (etanol 85%, formol 10% e ácido acético 5%) por 16 horas, incluídas e 
coradas com Hematoxilina/Eosina. 
Para análise das alterações foi utilizado o método de BERNET et al., 
(1999) onde foram estabelecidos o índice de lesão. Estas foram consideradas 
de acordo com os seus respectivos fatores de importância (Tabela 1), onde: (1) 
importância patológica mínima, a lesão é facilmente reversível; (2) importância 
moderada, a lesão é reversível em muitos casos e (3) importância marcante, a 
lesão é geralmente irreversível, levando a diminuição das funções do órgão. De 
acordo com os graus de ocorrência, com valores atribuídos para as alterações 
observadas em cada tratamento, sendo: (0) Inalterado, (1) Ocorrência 
Ocasional, (2) Ocorrência Leve, (3) Ocorrência entre Leve e Moderada, (4) 
Ocorrência Moderada, (5) Ocorrência entre moderada e severa e (6) 
Ocorrência severa (lesão difusa). O Índice de lesão (IL) foi calculado de acordo 
com a seguinte equação: 
IL= ∑pr ∑alt (a x w) 
 Onde : pr = padrão de reação, alt = alteração, a = valor atribuído à alteração e 






Tabela 1 - Alterações histopatológicas analisadas no fígado dos peixes Oreochromis niloticus 
expostos à água do Rio Iguaçu, com seus respectivos fatores de importância.  
Alteração histopatológica Fator de 
importância. 
Necrose 3 
Infiltração leucocitária 2 
Hemorragia, dilatação de sinusoides 1 
Esteatose 1 
 
FONTE: Modificada de BERNET et al., (1999). 
 
 Para brânquias, 15 amostras por grupo foram fixadas em glutaraldeído 
(3%) por 2h, processadas até a completa desidratação no ponto crítico e 
metalizados com ouro para a análise no Centro de Microscopia Eletrônica da 
UFPR em microscópio eletrônico de varredura JEOL JSM – 6360 LV Scanning 
Electron Microscope (300 mil X). 
 
4.8 ANÁLISES DE GENOTOXICIDADE 
 
4.8.1 Ensaio cometa 
 
O sangue utilizado para o ensaio cometa foi processado segundo o 
método de SINGH et al., (1988) e modificado por FERRARO et al., (2004). 
Para tanto, 10 μL de sangue foram diluídos em 1 mL de soro bovino fetal. 10 
μL da solução com soro bovino fetal foram misturados a 120 μL de agarose de 
baixo ponto de fusão (LMP) e esta mistura foi colocada em uma lâmina coberta 
por agarose. As lâminas foram mantidas por 24 horas a 4° C em uma solução 
de lise (NaCl (2,5 M), EDTA (100 mM), Tris (10 mM), NaOH (0,8%), N-lauril-
sarcosinato (1%), triton X100 (1%) e DMSO (10%)), protegidas da luz. Em 
seguida foi efetuada a desnaturação do DNA por imersão das lâminas em uma 
solução de NaOH/EDTA (10 N/ 200 mM, pH 13) por 25 minutos e as lâminas 
foram então submetidas a uma eletroforese (300 mA, 25 V) por 25 minutos. 
Após, as lâminas foram neutralizadas (Tris 0,4 M, pH 7,5) e fixadas em etanol 
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por 5 minutos. Por fim elas foram coradas com brometo de etídio (0,02 g.mL-1) 
e os nucleóides foram analisados em microscópio de epifluorescência.  
Em cada amostra, 100 nucleóides (n = 40, 10 para cada grupo) foram 
visualizados e a migração do DNA foi classificada em cinco classes (0: sem 
dano visível; 1: dano pequeno; 2: dano médio; 3: dano extensivo e 4: dano 
máximo) de acordo com COLLINS et al. (1997). O escore foi calculado através 
do somatório da multiplicação do número de nucleóides encontrados em uma 
classe de dano pelo número da classe. A análise foi cega. 
 
4.8.2 Teste de micronúcleos e alterações nucleares 
 
A fim de verificar a frequência de micronúcleos, foi empregada a técnica 
descrita por HEDDLE (1973) e SCHMID (1975). 
Uma gota de sangue foi colocada sobre uma lâmina de microscopia e 
imediatamente foi realizado o esfregaço, sendo posteriormente fixado em 
etanol por 30 minutos e corado com laranja de acridina. Foram analisados 2000 
eritrócitos por peixe num aumento de 1000x em um microscópio de 
epifluorescência. Além dos micronúcleos, foram também contabilizadas as 
alterações morfológicas nucleares de acordo com CARRASCO; TILBURY e 
MYERS, (1990). 
 
4.9 ANÁLISES BIOQUÍMICAS 
 
4.9.1 Quantificação protéica 
 
As concentrações de proteínas totais das alíquotas do fígado, músculo, 
rim e cérebro foram determinadas para normalizar os dados obtidos nos 
diferentes ensaios bioquímicos (BRADFORD, 1976). 
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Na microplaca, foram adicionados 10 μL do sobrenadante (diluído 10x) 
de cada amostra, seguidos de 250 μL do reativo de Bradford® (Coomassie 
brilliant blue). Para o branco, foi adicionado Soro Fetal Bovino (SFB). Foram 
realizadas três réplicas para cada amostra e a leitura foi feita em 
espectrofotômetro a comprimento de onda de 595 nm. 
 
4.9.2 Análise de neurotoxicidade - Acetilcolinesterase (AChE) 
 
Amostras de cérebro (n = 182) e músculo (n = 182) foram 
homogeneizadas em tampão fosfato 0,1M, pH 7,5. Os homogeneizados foram 
centrifugados por 20 min a 4°C, a 12000 g. Após, alíquotas dos sobrenadantes 
foram armazenadas em freezer -80 ºC até o momento da análise. 
Após quantificação de proteínas estas foram normalizadas (1,0 mg/ml de 
proteína cada),adicionadas (20 μl) em microplaca em três réplicas, seguido de 
130 μl de 5,5-Ditio-bis-2nitro-benzoato (DTNB) preparado a 0,75 mM e 50μl de 
iodeto de acetiltiocolina (ATC) 12 mM em água destilada. 
O método consiste em detectar, em λ = 405 nm, o 2-nitrobenzoato-5- 
mercaptotiocolina e o 5-tio-2-nitrobenzoato formados pela reação entre a 
tiocolina (produto da hidrólise da acetiltiocolina pela AChE) e o ácido 5,5'- 
ditiobis-2-nitrobenzóico (DTNB). A leitura foi realizada em espectrofotômetro de 
microplaca, seguindo método de ELLMAN et al., (1961) modificado para 
microplaca por SILVA DE ASSIS (1998). A atividade enzimática foi expressa 
em nmol/min/mg proteína. 
 
4.9.3 Análises de biomarcadores de estresse oxidativo  
 
Amostras do fígado foram homogeneizadas em SFB, pH 7,2. Os 
homogeneizados foram centrifugados por 20 min a 4°C, a 12000 x g. Após, 
alíquotas dos sobrenadantes foram armazenadas em freezer -80 ºC até o 
momento da análise. 
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4.9.3.1 Atividade da Catalase 
 
Para medir a atividade da Catalase (CAT) hepática foi utilizado o método 
de AEBI (1984), que se baseia no consumo de peróxido de hidrogênio (H2O2) 
exógeno pela CAT, gerando água e oxigênio, podendo ser mensurado por 
espectrofotometria a 240 nm. As amostras (n = 182) foram normalizadas para 
0,3 mg/ml de proteína, e como substrato foi utilizada uma solução de H2O2 a 15 
mM. Em microplaca foram adicionados 50 μL da amostra e 200 μL de meio de 
reação composto por Tampão Tris-HCl 20 mM, pH 7,6 e solução de H2O2. A 
leitura da absorbância foi realizada a cada 15 segundos durante 1 minuto e a 
atividade foi expressa em μmol.min-1.mg de proteína-1. 
 
4.9.3.2 Atividade da Glutationa S-Transferase (GST) 
 
A metodologia foi baseada na técnica descrita por KEEN; HABIG e 
JAKOBY, (1976) com algumas modificações. Após determinação da 
concentração de proteínas do sobrenadante das amostras de fígado, as 
amostras (n = 182) foram normalizadas para 1,0 mg/ml e pipetadas em 
triplicata (20 μL) em microplacas de 96 poços (no branco foi pipetado 20 μL de 
tampão fosfato de potássio 0,1 M, pH 6,5). 
Foram pipetados 180 μL do meio de reação contendo GSH 1,5 mM e 
CDNB (1-cloro-2,4-dinitrobenzeno) 2 mM em tampão fosfato de potássio 0,1 M, 
pH 6,5. A leitura em espectrofotômetro (Sunrise-TECAN) foi realizada 
imediatamente em seguida a ʎ = 340 nm com 8 leituras e intervalos de 52 
segundos cada, perfazendo um tempo total de 364 segundos. Nesta 
metodologia, a GST catalisa a reação do substrato CDNB com o GSH, 
formando um tioéter que pode ser monitorado pelo aumento de absorbância a 
340 nm. O aumento gradual na absorbância foi monitorado no 
espectrofotômetro Sunrise-TECAN, a 340nm e a atividade foi expressa em 




4.9.3.3 Concentração de Glutationa Reduzida (GSH) 
 
Foram adicionados 50 μL de ácido tricloroacético (TCA) a 50% em 200 
μL de amostra (n = 182), ainda congelada, para precipitação protéica. Em 
seguida, as amostras foram centrifugadas a 5.000 x g por 10 min a 4°C. Para 
as leituras, foram adicionados 50 μL do sobrenadante da amostra e 230 μL de 
tampão Tris-base (400 mM, pH 8,9) a uma microplaca. Como “branco”, foi 
utilizado 230 μl do tampão Tris-base a 400 mM mais 50 μl de TCA a 8% em 
SFB. Por último, 20 μl de DTNB (ácido 5,5’-ditio-bis-2-nitrobenzóico) a 2,5 mM 
(em metanol a 25%, tampão Tris-base 300 mM, pH 8,9) foram acrescentados e 
as medidas de absorbância lidas a 415 nm em espectrofotômetro. A 
determinação do conteúdo de GSH foi realizada através de comparação com 
curva-padrão de GSH (0, 5, 10, 20, 40, 80 e 160 μM GSH); os resultados foram 
expressos em nanomoles de tióis/mg de proteínas. 
O método baseia-se em SEDLAK e LINDSAY (1968) em que ocorre a 
precipitação de proteínas e posterior reação de tióis não protéicos com o DTNB 
gerando um produto que absorve luz a 415 nm. 
 
4.9.3.4 Peroxidação lipídica 
 
Os danos causados nos lipídios foram avaliados de acordo com o 
Método FOX (Ferrous Oxidation / Xylenol Orange Method) (JIANG; HUNT; 
WOLFF, 1992). O princípio do método se baseia na rápida oxidação do Fe2+, 
mediada por peróxidos sob condições ácidas e posterior formação do complexo 
Fe3+ - laranja de xilenol na presença do estabilizador hidroxitolueno butilado, 
que absorve luz a um comprimento de onda de 550-570 nm.  
Em um microtubo de 2 mL foram pipetados 200 μL da amostra 
centrifugada concentrada (n = 182), acrescida de 800 μL do meio de reação. 
Este foi preparado na hora, utilizando metanol 100%, laranja de xilenol 100 μM, 
H2SO4 25 mM, hidroxitolueno butilado 4 mM e FeSO4.NH4 25 μM. Após 20 
minutos de reação à temperatura ambiente, as amostras foram centrifugadas a 
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9.000 g. Para a leitura, 200 μL do sobrenadante foram pipetados em 
microplacas e a absorbância foi medida a 550-570 nm em um 
espectrofotômetro de microplaca. Os resultados foram expressos em 
concentração de hidroperóxidos (nmol)/mg proteína. 
 
4.9.3.5 Carbonilação de Proteínas (PCO) 
 
Os danos estruturais em proteínas (especificamente a formação de 
grupos aldeídicos e cetônicos) foram avaliados segundo o método de LEVINE 
et al., (1994) e QUINLAN e GUTTERIDGE (2000). O método consiste em reagir 
σ 2,4-dinitrofenilhidrazina (DNPH) com as proteínas carboniladas, formando 
dinitrofenil-hidrazonas que podem ser detectadas a 358-370 nm, entretanto, o 
método não detecta carbonilas com grupos funcionais como ácidos 
carboxílicos, amidas e ésteres que não reagem como o DNPH. Foram 
utilizadas alíquotas de 200 μL de sobrenadante de homogeneizado de fígado 
(n = 182) (após de ser centrifugado) normalizadas para 2.0 mg de proteína/ml, 
onde foram adicionados 500 μL de meio de reação contendo DNPH a 10 mM, 
preparado em HCl a 2 M (e 500 μL de HCl nos tubos brancos, sem adição de 
DNPH) e, após 90 minutos de incubação a 37°C, foram adicionados mais 700 
μL de ácido tricloroacético 28% para precipitação protéica. Enseguida foi 
realizada centrifugação e lavagem por ressuspensão em etanol/acetato de etila 
1:1 v:v. As proteínas foram então solubilizadas em hidrocloreto de guanidina a 
6 M e centrifugadas. O conteúdo de carbonilas foi determinado em 
espectrofotômetro Sunrise-TECAN (ʎ= 360 nm) em microplacas utilizando o 
coeficiente de absorção molar de 2,1x104 M-1.cm-1 para hidrazonas. Os 
resultados foram expressos em μmol carbonilas por mg-1 de proteína. 
  
4.10 QUANTIFICAÇÃO DE METALOTIONEÍNAS  
  
Para a avaliação do conteúdo de metalotioneínas (MTs) em fígado e rim 
foi utilizado o método proposto por VIARENGO et al. (1997) com algumas 
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modificações. Este método determina o conteúdo de sulfidrílas (presentes nas 
MTs) a partir da comparação com uma curva de GSH, através da determinação 
da absorbância a 412 nm considerando 30% como a porcentagem de císteínas 
que correspondem à MTs. 
 Primeramente 0,1 g de amostras de fígado (n = 182) e rim (n = 182) 
foi homogenizado em 0,5 mL de Tampão Tris-HCL 20 mM, Sacarose 0,5 M, 
fluoreto de fenilmetilsulfonil (PMSF) 0,5 mM e beta-mercaptoetanol 0,01%. O 
homogeneizado foi centrifugado a 15000 x g durante 30 minutos a 4 ° C, para 
separar o sobrenadante (fracção citosólica). A cada 300 μL de sobrenadante 
adicionou-se 342 μL de uma solução de etanol e clorofórmio frio (-20ºC) 
(vetanol/vclorofórmio = 93/7), para eliminar os tióis solúveis de baixo peso molecular 
que, quando reagidos com DTNB, poderiam interferir com a quantificação de 
MTs, garantindo a purificação parcial e a concentração de MTs. Em seguida, 
centrifugou-se a 6.000 x g durante 10 minutos, a 4 ° C. 490 μl do sobrenadante 
foi combinado com 1502 μl de solução de HCl a 37% e etanol absoluto frio 
(vHCl/vetanol = 3913/87), a acidificação desestabiliza as MTs e aumenta sua 
precipitação. A solução extraída foi mantida a -20 ° C durante uma hora e 
centrifugada novamente a 6.000 x g durante 10 minutos. O precipitado 
contendo a fração MT foi lavado com 87% de etanol, 1% de clorofórmio e 
tampão de homogeneização, depois se centrifugou a 6 000 x g durante 10 
minutos. O precipitado foi seco e depois ressuspensas em 50 μL de NaCl 0,25 
M e 50 μL de HCl 1 N contendo EDTA 4 mM. Em seguida, foi adicionada 1,0 ml 
de solução de Ellman, preparada com tampão fosfato de Na 0,2 M a pH 8, 
contendo ácido ditionitrobenzóico 0,43 M (DTNB), à temperatura ambiente. 
Finalmente, a mistura foi centrifugada durante 5 minutos a 3.000 x g. O 
sobrenadante foi utilizado para determinar a absorvância a 412 nm (ELLMAN, 
1961). Para o branco substitui-se as amostras por 50 μL de solução de NaCl 
(250 mM) + 50 μl de solução de EDTA-sódico (EDTA a 4 mM + HCl a 1 M). A 
concentração dos grupos -SH (sulfidrilas) foi estimada utilizando a curva 
padrão reduzida de glutationa (GSH) com concentrações de 0, 25, 50, 100, 




4.11 ANÁLISES DE HIDROCARBONETOS POLICÍCLICOS AROMÁTICOS 
EM BILE 
 
A bile foi extraída por meio de punção da vesícula biliar e armazenada 
em recipientes de vidro âmbar a -20°C até o momento da análise. Após a 
determinação da curva-padrão da bile e do padrão de HPAs para estabelecer a 
diluição das amostras, alíquotas de 10 μL de cada amostra (n = 60) foram 
diluídas na proporção 1:1000 em etanol 48% e lidas no espectrofluorímetro 
(TECAN Infinite M200) nos comprimentos de onda 288/330 nm, 334/376 nm, 
364/406 nm e 380/422 nm (excitação/emissão) que correspondem 
respectivamente aos hidrocarbonetos de dois, quatro, cinco e seis anéis. O 
procedimento foi segundo AAS, BEYER e GOKSOYR, (2000). Os dados foram 
expressos em concentração de HPAs (ng/ml). 
 
4.12 ANÁLISES ESTATÍSTICAS 
 
Os resultados das análises dos biomarcadores foram expressos como 
média ± erro padrão da média. A normalidade dos dados foi testada com os 
testes de Kolmogorov–Smirnov, Shapiro-Wilk ou D’Agostino e Pearson. 
Quando comprovada a distribuição normal dos dados, utilizou-se análise de 
variância (ANOVA) de uma via seguida do teste de “Tukey Multiple 
Comparison”. Para os dados que não passaram no teste de normalidade foi 
aplicado o teste não paramétrico de Kruskall-Walis seguido do teste de Dunn. A 
regra de decisão (α) foi de 0,05 em todas as análises e o software utilizado nas 






5.1 ANÁLISE DAS CARACTERÍSTICAS QUÍMICAS DA ÁGUA DO RIO 
IGUAÇU 
 
 Os valores observados para os metais cobre e manganês, estão no 
limite estabelecido pelo CONAMA (357/2005). Os demais metais mostram 
concentrações abaixo das concentrações máximas recomendadas pelo 
CONAMA.  
 Também foi verificada a presença de Cd, Cr, Co e Pb, pórem estas 
estão abaixo dos dos limites de detecção.   
Tanto os Organoclorados e HPAs encontrados (Tabela 2) apresentaram 
concentrações baixas, menores que as concentrações máximas 
recomendadas. Os demais Poluentes Orgânicos Persistentes não foram 
detectados ou se encontraram abaixo dos limites de detecção do equipamento 
utilizado. 
Tabela 2 - Concentrações de poluentes selecionados nas amostras de água do Rio Iguaçu 
durante o período experimental (Metais, Organoclorados (OC) e 
Hidrogenocarbonetos Policíclicos Aromáticos (HPAs)).  
 
 Parâmetros  Valores (μg L-1 (ppb)) VMP (μg L-1 (ppb)) 
Metais Cobre (Cu)  9,01±0,48 9,0 
Manganês (Mn)  99,0±4,41 100,0 
Ferro (Fe)  97,1±4,06 300,0 
Níquel (Ni)  9,3±1,04 25,0 
Zinco (Zn)  39,1±3,02 180,0 
OC Lindano (g-HCH) 0,003 0,020 
Dieldrin 0,001 0,005 
Endossulfan I 0,001 0,056 
HPAs Naftaleno 0,05 - 
C1-naftaleno 0,02 - 
C2-naftaleno 0,01 - 
C3-naftaleno 0,01 - 
 
FONTE: O Autor (2017). 
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LEGENDA: São apresentados os valores máximos permitidos (VMP) para a presença de 
metais em águas doces Res. 357/2005 do CONAMA. Valores expressos em 
média ± erro padrão da média. 
 
5.2 BIOMARCADORES SOMÁTICOS 
 
Os índices de crescimento calculados foram ordenados na tabela 3, 
onde não foi observada nenhuma diferença significativa no Ganho de Peso, 
Taxa de Crescimento Específico, Fator de Condição, Taxa de Sobrevivência e 
Índice Hepatossomático entre os grupos experimentais em relação ao grupo 
controle.  
 
Tabela 3 - Valores dos índices de crescimento de Oreochromis niloticus expostos à água do 
Rio Iguaçu.  
 GP TCE FC TS IHS 




1,863±0,0363 95,82±2,104 4.393±0.2467 
G. 25% 4,456±0,241 2,803±0,066 1,838±0,0236 92,03±1,902 3.789±0.1784 
G. 50% 5,032±0,412  2,902±0,085 1,993±0,0292 87,62±3,715 3.924±0.2527 
G. 100% 4,877±0,345 2,866±0,086 2,178±0,2833 91,90±1,844 4.280±0.1930 
 
FONTE: O Autor (2016). 
 
LEGENDA: Ganho de Peso (GP), Taxa de Crescimento Específico (TCE), Fator de Condição 
(FC), Taxa de Sobrevivência (TS). Índice Hepatossomático, (IHS). Valores 
expressos em média ± erro padrão da média. 
 
 
5.3 ANÁLISES HISTOPATOLÓGICAS 
 
5.3.1 Microscopia eletrônica de varredura das brânquias 
 
A secção das brânquias analisada (segundo arco branquial) apresenta 
duas fileiras de lamelas primárias, que por sua vez sustentam as lamelas 
secundárias onde ocorre a respiração. O epitélio branquial na lamela primária é 
constituído por células pavimentosas, células secretoras de muco e células de 
cloreto, estas geralmente localizadas na base da lamela secundária. A lamela 
secundária possui o epitélio formado por uma camada única de células 
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pavimentosas, apoiada na membrana basal que revestem as células pilares, 
cujos prolongamentos delimitam o espaço por onde circula o sangue (Figura 
5A). No tecido branquial dos grupos expostos à água do Rio Iguaçu foram 
observadas alterações morfológicas como, a hiper-secreção de muco (Figura 
5B, 5C, 5D) e diminuição das microdigitações das células pavimentosas do 
epitélio de revestimento (Figura 6B, 6C, 6D). 
 
Figura 5 - Microscopia eletrônica de varredura de brânquias de Oreochromis niloticus. 
  
FONTE: O Autor (2016). 
LEGENDA: A. Individuo Controle mostrando estrutura das lamelas primarias (LP) e lamelas 
secundarias (LS). B. Indivíduo exposto à água com diluição de 25%. A seta indica 
hiper secreção de muco. C. Indivíduo exposto à uma diluição de 50%. A seta 
indica hiper secreção de muco. D. Indivíduo exposto à água poluída sem diluição 















FONTE: O Autor (2016). 
LEGENDA: A. Individuo controle, mostrando células epiteliais com microdigitações (CEM) e 
poros secretores de muco (PSM). B. indivíduo exposto à água com diluição de 
25%. As setas indicam uma diminuição de microdigitações nas células epiteliais C. 
indivíduo exposto à água com diluição de 50%. As setas indicam uma diminuição 
de microdigitações nas células epiteliais. D. Indivíduo exposto à água poluída sem 














5.3.2 Avaliação histopatológica do fígado 
 
Os indivíduos do grupo controle apresentaram o parênquima hepático 
constituído por hepatócitos com forma poligonal, núcleo grande, único e 
normalmente central com um nucléolo evidente e único e eucromatina 
abundante, o que confirma a alta atividade metabólica da célula. Vasos 
sinusóides e vasos sanguíneos são aleatoriamente distribuídos pelo tecido e o 
tecido pancreático encontra-se difuso no parênquima hepático, geralmente 
localizado próximo a vasos sanguíneos (Figura 7A) 
 
Figura 7 - Cortes histológicos de fígado de Oreochromis niloticus corados em Hematoxilina e 
Eosina.  
 
FONTE: O Autor (2017). 
LEGENDA: A) Indivíduo Controle. Veia central [V] e sinusoides [S]. B) Indivíduo exposto à água 
com diluição de 25%. Tecido hepático com sinusoides dilatados [SD]. C) e D) 
Indivíduo exposto à água com diluição de 50%. Tecido hepático com áreas de 
necrose [N]. Hepatócitos mostrando esteatose [E]. E) e F) Indivíduo exposto à 
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água poluída sem diluição -100%. Infiltração leucocitária [IL]. Hemorragia [H]. 
Escalas - 40 μm. 
 
 
Entretanto, no parênquima hepático dos grupos expostos à água do Rio 
Iguaçu, diversas alterações foram observadas. Todos os grupos apresentaram 
alterações como dilatação de sinusoides, hemorragia, esteatose, infiltração 
leucocitaria e necrose (Figura 7B-F), diferindo na intensidade e tipo de 
alteração em cada indivíduo (Figura 8). 
 
Tabela 4 - Frequências relativas e médias de grau de extensão das alterações morfológicas 
avaliadas no fígado de Oreochromis niloticus em indivíduos expostos à várias 
diluições da água do Rio Iguaçu. 




Hemorragia Necrose Esteatose Infiltração 
leucocitária 
Frequências relativas (%) / Média de Grau de extensão de alterações 
G. Controle 44.44 / 1.13 44.44 / 1.25 94.44 / 1.82 33.33 / 3.17 61.11 / 1.27 
G. 25% 55.56 / 1.9 55.56 / 1.3 94.44 / 1.82 55.56 / 3.10 83.33 / 1.80 
G. 50% 94.44 / 1.94 50.00 / 1.00 100.00 / 1.78 83.33 / 2.13 88.89 / 1.69 
G. 100% 88.89 / 2.06 77.78 / 1.50 94.44 / 2.35 50.00 / 2.56 94.44 / 2.35 
 
FONTE: O Autor (2017). 
 
NOTA: A frequência foi calculada dividindo-se o número de indivíduos em que a lesão avaliada 




 A necrose é a lesão mais frequente em todos os grupos, 
encontrando-se entre 94.4 e 100% dos indivíduos, enquanto que a Esteatose é 
a lesão de maior média de grau de extensão presente em todos os grupos 
(Tabela 4) com todos estes apresentando grau entre moderado e severo 
(Figura 8). Todas as lesões, exceto a necrose, foram observadas com maior 
frequência relativa nos tres grupos expostos à água do Rio Iguaçu. 
O grupo exposto à água poluída sem diluição apresentou o maior grau 
de extensão das alterações morfológicas exceto para a esteatose, a qual foi 
encontrada em maior extensão no grupo controle (Tabela 4).   A hemorragia foi 
a lesão de menor frequencia relativa e de menor grau de extensão em quase 
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todos os grupos exceto no grupo controle onde a dilatação dos sinusoides foi a 
de menor grau de extensão (Tabela 4).  
 
Figura 8 - Grau de extensão das alterações morfológicas avaliadas no fígado de Oreochromis 
niloticus expostos à água do Rio Iguaçu, por indivíduo.  
 
FONTE: O Autor (2017) 
 
Figura 9 - Índice histopatológicos observados no fígado de Oreochromis niloticus em indivíduos 
expostos a várias diluições da água do Rio Iguaçu.  
 
FONTE: O Autor (2017) 
NOTA: Valores expressos em média ± erro padrão da média. Asteriscos indicam diferença 
estatística (* = p<0,05, ** = p<0,01, *** = p<0,001). (n = 72). 
 
A avaliação das lesões mediante o índice de Bernet (Figura 9) 
demonstrou diferenças significativas dos grupos expostos à água poluída 
(50%) e sem diluição (p<0,05 e p<0,001 respectivamente). 
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5.4 ANÁLISES DE GENOTOXICIDADE 
 
5.4.1 Ensaio Cometa em eritrócitos 
 
Todos os grupos expostos à água do Rio Iguaçu mostraram danos ao 
DNA dos eritrócitos, sendo maior a significância da diferença em relação com o 
grupo Controle nos grupos com diluição de 50% e sem diluição (100%) 
(p<0.001). No grupo exposto à água do Rio Iguaçu com diluição de 25% a 
significância da diferença em relação com o grupo Controle foi p<0.01 (Figura 
10A).  
 
Figura 10 - Biomarcadores de genotoxicidade em eritrócitos de Oreochromis niloticus 
A. Danos ao DNA em eritrócitos de Oreochromis niloticus, detectados por ensaio cometa a 
partir do score das classes de 0 a 4. B. Nucleóides com danos de 0 a 4, utilizado na 
classificação para análise do ensaio cometa. Comparação entre o grupo controle e os grupos 
expostos a água do Rio Iguaçu. Valores expressos em média ± erro padrão da média. N = 40. 





5.4.2 Contagem de micronúcleos em eritrócitos 
Figura 11 - Número de alterações morfológicas nucleares totais (AMNT) em 2000 eritrócitos de 
Oreochromis niloticus.  
 
 
FONTE: O Autor (2016). 
 
NOTA: Comparação entre o grupo controle e os grupos expostos a água do Rio Iguaçu. (n = 
40). Valores expressos em média ± erro padrão da média. Asteriscos indicam diferença 
estatística (** = p<0,01, *** = p<0,001) na comparação com o grupo Controle. Teste 
não paramétrico de Kruskall-Walis seguido do teste de Dunn. 
 
 Ao ser comparada a existência de AMNT (alterações morfológicas 
nucleares totais) (Figura 11) foi observado que o grupo controle diferiu dos 
outros três tratamentos (p<0,001) contando com um número menor 
significativamente de alterações morfológicas nucleares totais. Foi observado 
em todos os grupos expostos à água poluída as seguintes alterações 
morfológicas nucleares: micronúcleo, “Blebbed”, “Lobed”, “Notched” e 
“Binúcleo” (Figura 12).  
Figura 12 - Eritrócitos de Oreochromis niloticus expostos à água do Rio Iguaçu. 
 
FONTE: O Autor (2016) 
 LEGENDA: (A) Célula com Núcleo Normal, (B) célula com micronúcleo, (C) “Blebbed”,  (D) 





A quantidade observada de micronúcleos (total de 5 apenas) não foi 
relevante para a análise estatística. Quando comparadas as frequências das 
alteraçãos tipo “Binúcleo” e “Lobed”, também não apresentaram diferença 
significativa entre os tratamentos (Tabela 5).  
Quando comparados os tratamentos em relação a alterações do tipo 
“Blebbed”, foi observada diferença significativa entre o Grupo Controle e os 
tratamentos 50% e 100% (p<0,001). Também foi observada diferença 
significativa nas alterações do tipo Notched entre o Grupo Controle e os outros 
três tratamentos: 25% (p<0,01), 50% e 100% (p<0,001) (Tabela 5). 
 
 
Tabela 5 - Frequências relativas das alterações morfológicas nucleares avaliadas nos 
eritrócitos de Oreochromis niloticus em indivíduos expostos à várias diluições da água do Rio 
Iguaçu. 
  Micronúcleo Blebbed Lobed Notched Binúcleo 
Controle 0.00 4.55± 0.17 2.20± 0.06 6.72± 0.38 0.52± 0.12 
G. 25% 0.00 5.19± 0.20 2.16± 0.07 10.77± 0.55** 0.58± 0.1 
G. 50% 0.00 5.59± 0.12*** 2.19± 0.07 11.34± 0.57*** 0.66± 0.1 
G. 100% 0.01 6.35± 0.11*** 2.35± 0.10 11.32± 0.35*** 0.89± 0.1 
 
FONTE: O Autor (2016). 
 
NOTA: Valores expressos em média ± erro padrão da média. N = 160. Asteriscos indicam 
diferença estatística (** = p<0,01, *** = p<0,001) na comparação com o grupo Controle. 
Teste não paramétrico de Kruskall-Walis seguido do teste de Dunn. 
 
 
5.5 ANÁLISES DE NEUROTOXICIDADE 
 
 As análises bioquímicas para avaliação da atividade específica da 
acetilcolinesterase (AChE)  demonstraram que no tecido muscular ocorreu uma 
inibição significativa (p<0,05) da atividade colinesterásica nos indivíduos 
expostos à água não diluída (100%) do Rio Iguaçu (Figura 13A). Enquanto que 
a atividade colinesterásica no cérebro diminuiu significativamente (p<0,001) em 





Figura 13 - Atividade da colinesterase em Oreochromis niloticus expostos a diferentes diluições 
água do Rio Iguaçu.  
 
 
FONTE: O Autor (2016). 
LEGENDA A. – Atividade colinesterase no músculo; B. – Atividade da colinesterase no cérebro. 
  
NOTA: Asteriscos indicam diferença estatística (* = p<0,05, *** = p<0,001) na comparação com 
o grupo Controle. (n = 182). Os resultados expressos em média ± erro padrão da 
média. Teste não paramétrico de Kruskall-Walis seguido do teste de Dunn.  
 
5.6 BIOMARCADORES DE ESTRESSE OXIDATIVO  
 
A atividade específica da Catalase é demonstrada na Figura 14A, onde é 
possível observar uma diminuição significativa (p<0,05) da atividade enzimática 
nos indivíduos expostos à água com diluição de 25% do Rio Iguaçu em relação 
ao grupo Controle. Assim como, um aumento significativo (p<0,001) da 
atividade nos peixes expostos à água sem diluição (100%) em relação ao 
grupo Controle. 
Na atividade específica da Glutationa-S-transferase (Figura 14B) é 
observada uma diminuição significativa (p<0,001) da atividade enzimática nos 
indivíduos expostos a água com diluição de 25% do Rio Iguaçu em relação ao 
grupo Controle. Assim como, aumento significativo (p<0,05) da atividade no 
grupo exposto à água sem diluição (100%) em relação ao grupo Controle. 
A glutationa reduzida é gerada como resposta ante o estresse oxidativo. 
Para este tiol não protéico foi observado um aumento significativo (p<0,001 e 
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p<0,05 respectivamente) nos grupos expostos à água com diluição de 50% e 
sem diluição (100%) em relação ao grupo Controle (Figura 14C).  
Na avaliação da concentração de hidroperóxidos, gerados pela 
peroxidação dos lipídeos (Figura 14D). É observada uma diminuição 
significativa (p<0,01) no grupo experimental exposto à água com diluição de 
25% em relação ao grupo Controle. Os outros grupos experimentais não 
mostraram diferenças significativas em relação ao grupo Controle. 
Avaliando a concentração de proteínas carboniladas, geradas pelo 
processo de estresse oxidativo (Figura 14E), foi observada uma diminuição 
significativa em todos os grupos experimentais expostos à água do Rio Iguaçu 




















Figura 14 - Biomarcadores hepáticos de estresse oxidativo no Oreochromis niloticus expostos à 
água do Rio Iguaçu. 
 
 
FONTE: O Autor (2017). 
LEGENDA: A. - Atividade da Catalase. B. - Atividadade da Glutationa S-Transferase. C. - 
Glutationa Reduzida. D. – Peroxidação lipídica. E. - Carbonilação proteica. 
 
NOTA: Resultados expressos em média ± erro padrão. Asteriscos indicam diferença estatística 
(* = p<0,05, ** = p<0,01, *** = p<0,001) em comparação com o grupo Controle. (n = 
182). Teste não paramétrico de Kruskall-Walis seguido do teste de Dunn. 
 
 
5.7 QUANTIFICAÇÃO DE METALOTIONEINAS 
 
No caso do Rim (Figura 15A) foi observada uma diminuição significativa 
(p<0,001 e p<0,01) das concentrações de metalotioneínas nos grupos expostos 
à água sem diluição (100%) e diluído a 50% em relação ao grupo Controle. No 
fígado (Figura 15B) é observado um aumento significativo (p<0,05 e p<0,001) 
nos grupos expostos à água sem diluição (100%) e diluída à 25% em relação 









Figura 15 - Concentração de Metalotioneínas em Oreochromis niloticus expostos a várias 
diluições da água do Rio Iguaçu.  
 
FONTE: O Autor (2017). 
 
LEGENDA: A– Tecido renal; B – Tecido hepático.  
 
NOTA: Resultados expressos em média ± erro padrão. Asteriscos indicam diferença estatística 
(* = p<0,05, ** = p<0,01, *** = p<0,001) na comparação com o grupo Controle. (n = 
182). Teste não paramétrico de Kruskall-Walis seguido do teste de Dunn. 
 
 
5.8 ANÁLISES HIDROCARBONETOS POLICÍCLICOS AROMÁTICOS EM 
BILE 
 
Foram realizadas análises para avaliação da concentração de 
hidrocarbonetos policíclicos aromáticos com Dois, Quatro, Cinco e Seis anéis 
na bile, (Figura 16). No caso dos hidrocarbonetos com Cinco e Seis anéis foi 
observado um aumento significativo (p<0,01 e p<0,001 respetivamente) no 
grupo experimental com diluição de 50% em relação ao grupo Controle. Para 
os demais tipos de hidrocarbonetos restantes ou para as concentrações totais 













Figura 16 - Concentração média de Hidrocarbonetos Policíclicos Aromáticos de 2 a 6 anéis de 
















FONTE: O Autor (2017). 
 
NOTA: Resultados expressos em média ± desvio padrão. (n = 60). Asteriscos indicam 
diferença estatística (* = p<0,05, *** = p<0,001) na comparação com o grupo Controle. 






As concentrações dos metais e organoclorados encontradas nas amostras 
da água do Rio Iguaçu não foram maiores do que aquelas recomendadas pelo 
Conselho Nacional do Meio Ambiente (CONAMA) na Res. 357/2005 para as 
águas doces de classe I e II. Entretanto, os metais Cu e Mn apresentaram 
concentraçoes muito próximas aos limites recomendados por esta agência. 
Estudos têm evidenciado que os peixes de pequeno porte (LIU et al., 2006; 
MELA et al., 2013) e em estágios iniciais de desenvolvimento (HUTCHINSON; 
SOLBE; KLOEPPER-SAMS, 1998; FREIRY et al., 2014) apresentam uma 
maior sensibilidade aos poluentes presentes no meio ambiente, mesmo estes 
estando abaixo dos limites estabelecidos. 
A alta concentração destes dois metais no Rio Iguaçu, pode ser causada 
pelo lançamento contínuo de lixo urbano, visualizado durante toda a coleta de 
água. Também pode ser causada pelo derramamento de resíduos não tratados 
oriundos das indústrias e esgotos domésticos (SCHNITZLER, 2008). 
Os organoclorados e PCBs mostraram concentrações baixas, bem 
próximas ou abaixo do limite de detecção do método e abaixo dos limites de 
qualidade ambiental preconizados na Resolução 357/2015 do CONAMA. Os 
HPAs (naftalenos e derivados alquilados) também mostraram concentrações 
baixas, entretanto a Resolução 357/2015 do CONAMA não tem estabelecido os 
limites máximos permitidos nas águas superficiais. De maneira geral, ainda não 
se conta com informações adequadas para determinar os limites seguros 
destes compostos em organismos aquáticos (USEPA, 2012). Entretanto, 
NAGPAL (2007) relata que, as concentrações máximas do naftaleno e seus 
derivados alquilados não podem ser maiores do que 1.0 μg L-1 para águas 
doces superficiais. Todos estes compostos orgânicos são hidrofóbicos e podem 
ser adsorvidos pelo sedimento ou por partículas em suspensão. Ainda, 
adiciona-se ao fato de que a coleta foi no verão, quando o aumento das chuvas 
favorece a diminuição das concentrações das sustâncias na água pelo 
aumento do volume da água carreada pelo rio.  
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Os índices de crescimento não foram afetados durante o decorrer do 
experimento. Os índices somáticos indicam o estado de saúde geral dos 
peixes, possíveis distúrbios na alimentação, alocação de energia no fígado e 
produção de gametas (SILVA, 2010). Entre eles o fator de condição (K) está 
relacionado particularmente com a alimentação, presença de contaminantes e 
saúde do animal (CAMARA; CARAMASCHI; PETRY, 2011).  
A similaridade entre os diferentes índices de crescimento indicam que as 
condições nutricionais foram mais determinantes para a saúde geral dos 
grupos experimentais do que a influência do contato com contaminantes, sendo 
este resultado respaldado por outros estudos (SILVA, 2010; AMEUR et al., 
2015). Outro fator que pode afetar os índices de crescimento é o período 
reprodutivo que pode reduzir ou interromper o crescimento para favorecer a 
reprodução (CAMARA; CARAMASCHI; PETRY, 2011). No caso deste estudo, 
foram utilizados peixes juvenis, os quais não alcançaram a maturidade 
reprodutiva, e, portanto, os índices de crescimento não foram afetados por este 
fator. 
Os valores de IHS nos diferentes grupos experimentais foram 
estatisticamente iguais. Variáveis como a idade, a alimentação, a condição 
fisiológica, as infecções e a presença de sustâncias poluentes podem contribuir 
para a ocorrência de variações no tamanho do fígado em peixes (TAVARES-
DIAS; MARTINS; MORAES, 2000). Este órgão estoca grande quantidade de 
gordura e glicogênio (VICENTINI et al., 2005), que são componentes 
energéticos importantes na manutenção da homeostasia, principalmente 
durante condições adversas. Entretanto, mesmo que os índices de crescimento 
não tenham sido afetados pela presença de poluentes na água do Rio Iguaçu, 
foi possível observar através dos demais biomarcadores que as condições 
fisiológicas destes exemplares foram alteradas. 
 O epitélio da brânquia é a principal superfície de contato com o ambiente e 
constitui um importante alvo dos poluentes presentes na água, devido à sua 
extensa área superficial (WONG; WONG, 2000). Nesse sentido, a análise das 
alterações histológicas das brânquias dos teleósteos causadas pela exposição 
á poluentes tem merecido um interesse crescente em estudos de toxicologia 
(KAUR; KAUR; KAUR, 2016; MELA et al., 2013). 
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A ocorrência de proliferação nas células de muco e a diminuição das 
microdigitações observadas estão relacionadas a um mecanismo de proteção 
em situações de injúria causada por contaminantes aquáticos ou respostas de 
estresse devido a exposições agudas e/ou crônicas (FERNANDES et al., 
2013). 
As microdigitações são estruturas responsáveis pela distribuição do muco 
sobre o epitélio. WONG e WONG (2000) observaram a redução do número de 
microdigitações nas brânquias de Oreochromis mossambicus afeitadas por 
diferentes concentrações de cádmio. BIAGINI; DAVID e FONTANETTI, (2009) 
encontraram a redução destas estruturas em células pavimentosas das tilápias 
que cresceram em águas poluídas tratadas com flutuação (processo que 
permite a remoção de uma maior quantidade de matéria não dissolvida das 
águas residuais). CORREIA et al. (2017) confirmaram que a perda de 
densidade das microdigitações ante a exposição de O. niloticus ao vinhoto de 
cana de açúcar é uma resposta regressiva aos poluentes que chegam ao 
epitélio branquial.  
A exposição ao Cu em condições similares a este bioensaio gerou a perda 
parcial destas estruturas (MELA et al., 2013). Necrose em células 
pavimentosas ocorreu quando as tilápias foram expostas ao Pb (ALDOGHACHI 
et al., 2016) provocando o desaparecimento das microdigitações. Outra causa 
possível da perda das microdigitações é a interferência dos poluentes na 
estrutura do citoesqueleto resultando na perda da sua integridade (SILVA, 
2010). A exposição ao Cu nas brânquias altera as concentrações de actina, 
pois provoca a diminuição da expressão da proteína e a ativação de uma série 
de proteases que hidrolisam os filamentos de actina e as proteínas que 
ancoram estes na membrana. Assim também aumenta a produção das EROs 
as quais modificam, mediante a carbonilação, as proteínas do citoesqueleto 
actina e tropomiosina, provocando a perda da sua funcionalidade (CHEN; 
CHAN, 2009; EYCKMANS et al., 2012). 
Uma maior secreção de muco em situações de estresse ocorre com o 
intuito de minimizar o contato do tecido afetado com a água e 
consequentemente o contato com os poluentes. De acordo com DE OLIVEIRA 
e FONTANETTI (2009) a hipersecreção de muco é uma resposta à presença 
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de poluentes na água. Tem sido demostrada a ativação da secreção de muco 
pela presença de contaminantes na água; principalmente metais como: Al, As, 
Cd, Cr, Cu, Fe, Ni e Zn (PEEBUA et al., 2006; PANDEY et al., 2008; 
AUTHMAN et al., 2015; RAJESHKUMAR et al., 2017); metil metsulfuron 10.1% 
+ etil clorimuron 10.1% (SAMANTA et al., 2015); pesticidas organoclorados 
como Aldrina, dieldrina, DDT, hexaclorobenzeno e clordano 
(SATYANARAYAN; KOTANGALE; VERMA, 2012) e medicamentos como 
carbamazepina (MALARVIZHI et al., 2012) Os mecanismos que permitem a 
ativação das células secretoras de muco podem ser o aumento do número de 
células (REDDY et al., 2013) e a hipertrofia celular (KUMAR et al., 2017). 
A produção excessiva de muco, que consequentemente acarreta no 
aumento da distância de difusão entre o contaminante e o vaso sanguíneo, 
reduzindo a eficiência respiratória e as demais funções branquiais e interfere 
por fim no comportamento do animal (SATYAVARDHAN, 2013). 
Desta maneira, os resultados da ultraestrutura das brânquias demostram 
que a exposição dos organismos à água do río Iguaçu provoca mudanças e 
alterações significativas, fato respaldado por estudos que ligam presença de 
poluentes na água com estas lesões (LUPI et al., 2007; MELA et al., 2013; 
KAUR; KAUR; KAUR, 2016).   
O fígado, como principal órgão de metabolismo e desintoxicação em 
vertebrados, é um dos principais alvos dos xenobióticos, e também um dos 
órgãos que mais apresenta danos histopatológicos quando exposto aos 
xenobióticos. A ocorrência de áreas de necrose no fígado resultou na lesão 
mais evidente neste estudo, com frequências maiores que 94% em todos os 
grupos analisados.  
Uma vez que o Rio Iguaçu e seus afluentes percorrem a região 
metropolitana de Curitiba, acaba contaminando os organismos aquáticos e 
consequentemente a população seja diretamente pela água ou pela cadeia 
alimentar via bioacumulação. Pesticidas, dioxinas e HPAs estão associados 
com o aumento da concentração de radicais livres no citosol, o que leva a 
peroxidação lipídica, lesionando as membranas celulares e deixando a célula 
mais susceptível à morte celular programada ou perda de homeostase e 
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necrose. (MELO, 2004; RIBEIRO et al., 2005; SHAH; KOTHARI; PARIHAR, 
2017). Tanto a ocorrência, como as altas frequências relativas desta lesão, 
considerada irreversível, assemelham-se com outros estudos realizados em 
áreas com alto impacto de poluição (FERNANDES et al., 2008; FERNANDEZ 
et al., 2011; ANDRADE BRITO et al., 2012; PEREIRA, 2015; YAMAMOTO et 
al., 2016; KUMAR et al., 2017). 
A ocorrência de necrose no fígado pode ativar a resposta inflamatória no 
organismo, levando a um aumento no recrutamento de células de defessa nos 
tecidos onde tenha ocorrido o dano (SILVA, 2008; SILVA, 2010; AGAMY, 
2012). A infiltração de leucócitos observada nestas áreas é parte da resposta 
inata do sistema imune diante do comprometimento das membranas celulares. 
Suas funções estão relacionadas a neutralização e destruição da fonte 
agressora, realizando a limpeza do tecido, retirando o agente agressor e 
células mortas, além de induzir a recuperação do tecido lesado (BERNET et 
al.,1999). Uma exposição prolongada aos compostos xenobióticos pode 
promover a continuada ativação do sistema inato imune, gerando maior dano 
no tecido pela contínua liberação de mediadores bioquímicos pró-inflamatórios 
(IL-1 e TNFa) (GUNAWAN; KAPLOWITZ, 2007). A resposta imunológica que 
se ativa para conter os danos causados pelos xenobióticos termina gerando 
maior acúmulo de danos no tecido.  
A necrose, em combinação com a resposta inflamatória, está ligada à 
hemorragia e a dilatação sinusoidal no tecido hepático (SILVA, 2010; OSMAN, 
2012). O dano no tecido hepático provoca fragilização e quebra dos vasos 
sanguíneos e, por consequência, a saída das células sanguíneas para o tecido 
hepático. Durante o processo inflamatório são liberados mediadores químicos 
como IL-6 e VEGF, os quais provocam a dilatação dos sinusoides e sua 
congestão sanguínea (MARZANO et al., 2015). Estudos sinalam que poluentes 
como o DBP (ERKMEN et al., 2017) e o estradiol (MARZANO et al., 2015) 
podem ocasionar a dilatação dos sinusóides sem mediar diretamente o 
processo inflamatório.  
Os grupos expostos à água poluída do Rio Iguaçu apresentaram maiores 
frequências relativas de infiltração leucocitária, dilatação sinusoidal e 
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hemorragias. O resultado demonstra que o sistema imunológico destes animais 
precisou ser ativado, pois não conseguiu conter o dano tissular.   
Outros estudos também encontraram respostas semelhantes em peixes 
expostos a ambientes poluídos com esgotos de cidades, pesticidas usados na 
agricultura e resíduos de metais pesados, (SILVA, 2008; POLEKSIC et al., 
2010; OSMAN, 2012; LIEBEL; TOMOTAKE; RIBEIRO, 2013; Osorio et al., 
2014).  
Os grupos expostos à água do Rio Iguaçu apresentaram maiores 
frequências de esteatose. Essa acumulação de lipídeos no fígado pode estar 
ligada com o papel do órgão no metabolismo de xenobióticos. Os peixes 
acumulam muitos poluentes preferencialmente em seu tecido adiposo e no 
fígado, sendo os efeitos evidentes quando as concentrações atingem um nível 
limiar (ABDEL-KHALEK, 2015). Os peixes apresentam capacidade 
relativamente baixa para metabolizar substâncias xenobióticas, fato que 
aumenta a tendência de sua acumulação nos hepatócitos (OLIVARES-RUBIO; 
VEGAS-LÓPEZ, 2016).  
A esteatose hepática pode ser definida arbitrariamente como o ponto em 
que as membranas hepatocelulares parecem desintegrar-se visivelmente, 
resultando na fusão dos glóbulos gordurosos dos hepatócitos vizinhos, mesmo 
essa manifestação extrema pode não ser prejudicial (ou irreversível) em todos 
os peixes (WOLF e WOLFE, 2005). 
Estudos demonstram que alguns poluentes geram uma acumulação lipídica 
visível nos hepatócitos, como, óleos, pesticidas e metais (AGAMY, 2012; 
SAMANTA et al., 2015; PEREIRA et al., 2014).  
Organismos analisados em estudos ecotoxicológicos em ambientes 
poluídos com esgoto, lixo urbano e industrial e produtos orgânicos utilizados na 
agricultura também mostraram respostas semelhantes de acumulação lipídica 
(SILVA, 2008; ANDRADE BRITO et al., 2012; OSMAN, 2012; YAMAMOTO et 
al., 2016).   
O índice de lesão hepática foi mais elevado no grupo exposto à água do Rio 
Iguaçu sem diluição, mostrando um alto grau de dano no órgão comparado 
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com o controle. As lesões inflamatórias (infiltração de leucócitos) e circulatórias 
(sinusoides dilatados) foram as que mais incidiram nesta diferença. MELA et 
al., (2013) também encontraram o aumento do índice lesão hepática durante a 
exposição de Rhamdia quelen ao Cu em concentrações semelhantes a este 
bioensaio mostrando alta frequência de necrose, infiltração leucocitária e 
esteatose hepática.   
O ensaio cometa e contagem de micronúcleos em peixes têm sido 
utilizados para avaliar a qualidade dos ambientes aquáticos de diversas regiões 
do planeta impactadas pelo despejo de efluentes gerados pelo ser humano 
(GONZÁLEZ-MILLE et al., 2010; AMEUR et al., 2015). Neste trabalho foi 
observado que as alterações morfológicas nucleares apresentam diferenças 
significativas quando comparamos as diferentes diluições da água coletada do 
Rio Iguaçu com o controle negativo, o que poderia indicar um potencial 
mutagênico dos compostos tóxicos presentes na água. Este possível potencial 
se refletiu na análise das alterações com um aumento significativo da 
frequência das alterações morfológicas nucleais totais (AMNT) ao aumentar a 
exposição à água do rio. Estes resultados estão de acordo aos do IAP de 2005, 
quanto ao Índice de Preservação das Comunidades Aquáticas (IPCA), que 
classificou as águas do Rio Iguaçu como de qualidade inadequada no ponto de 
amostragem perto do ponto da coleta utilizado nesta pesquisa.   
 A partir das análises dos eritrócitos submetidos ao ensaio cometa, 
constatou-se grande quantidade de danos ao DNA, demonstrando um aumento 
gradual no número de células com maiores classes de danos (três e quatro) 
acompanhando o aumento da exposição à água do Rio nos tratamentos. Estas 
observações foram corroboradas com os altos escores obtidos nestes grupos, 
que demonstraram potencial genotóxico dos tratamentos em comparação com 
o controle negativo. Segundo COLLINS (2009), eventos que são constatados 
pelo ensaio do cometa são considerados lesões potencialmente pré-
mutagênicas, pois ainda podem ser reparadas pelo sistema de reparo do DNA. 
Estes resultados corroboram com pesquisas anteriores, as quais demonstram 
que os peixes são considerados bons indicadores para a detecção de 
contaminantes genotóxicos presentes nos corpos da água (GONZÁLEZ-MILLE 
et al., 2010; PEREIRA, 2014). 
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Espécies onívoras como o Oreochromis niloticus apresentam maior dano no 
DNA que espécies com comportamento carnívoro ou herbívoro, devido ao fato 
dos organismos onívoros poderem incorporar múltiplos poluentes 
biodisponíveis de várias fontes devido às suas preferências alimentares, que 
são ainda mais limitadas nos organismos carnívoros e herbívoros (GONZÁLEZ-
MILLE et al., 2010).  
Estudos sinalam que vários dos poluentes encontrados anteriormente na 
água do Rio Iguaçu ou seus afluentes geram danos na estrutura dos núcleos, 
cromosomos e particularmente na molécula do DNA. A espécie Rhamdia 
quelen foi afetada pela presença de atrazina, mostrando efeitos deletérios ao 
DNA, através do teste do micronúcleo písceo (PIANCINI, 2011), mesmo na 
concentração permitida pela legislação brasileira. Astyanax altiparanae foi 
sensível aos efeitos deletérios dos compostos organoclorados (VIEIRA et al., 
2017). HPAs como o Dibenz[a,h]antraceno induziram danos significativos no 
DNA em ensaios em Cyprinus carpio (KIM; KIM, 2016). Assim como um 
poluente emergente do grupo dos produtos de higiene pessoal, Triclosan, em 
Dreissena polymorpha (PAROLINI et al., 2013). 
Vários poluentes são descritos pela literatura por alterar o núcleo e o DNA 
dos eritrócitos do gênero Oreochromis spp. Um herbicida como a trifluralina e 
um composto orgânico dinitroanilina que atua como inibidor da mitose 
promoveu danos no DNA em Oreochromis niloticus, com formação significativa 
de nucleóides com caudas (FERNANDES, 2005). Nesta mesma espécie 
GONZÁLEZ-MILLE et al. (2010) demonstraram que ambientes poluídos com o 
PCBs, DDT, HCB e outros com anéis benzênicos causam um alto grau de 
danos no DNA. Os ambientes poluídos com metais como Cu, Zn, Pb, Fe e Mn 
(OMAR et al., 2012) também mostraram resultados similares em Oreochromis 
niloticus. 
Zonas agrícolas poluídas com pesticidas (VIEIRA et al., 2014; VIEIRA et al., 
2017), áreas urbanas poluídas com esgoto e  desjeitos industriais (ERGENE et 
al., 2007; Osorio et al., 2014; BARROS et al., 2017) são exemplos de 
ambientes complexamente poluídos que causam genotoxicidade.     
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 Das moléculas que danificam o DNA os metais são os mais estudados. Os 
metais como o Cu, Fe, Mn e Ni catalisam as reações que geram espécies 
reativas de oxigênio, como peróxido de hidrogênio, ânions superóxido e 
radicais hidroxílicos, o que pode levar ao estresse oxidativo ambiental e ao 
dano no DNA (SEVCIKOVA et al., 2011). Além disso, os radicais livres 
poderiam estimular a atividade da endonuclease endógena (OMAR et al., 
2012). As proteases obliteram as histonas e expõem todo o comprimento do 
DNA às nucleases provocando a fragmentação da cromatina levando a célula 
aos procesos de apoptose e necrose. 
Segundo MORALES et al. (2016) os metais também alteram 
significativamente o mecanismo de célula para reparar a quebra do DNA. 
Observaram que o Ni, Cd e As podem inibir a recombinação homóloga e a 
reparação de fita simple promovendo a recombinação mutagênica. 
O Endosulfán em Danio rerio (SHAO et al., 2012) provoca a formação de 
adutos de DNA em baixas concentrações. O naftaleno em Rhamdia quelen e 
Astyanax sp. (RAMSDORF, 2011) precisa ser metabolizado para danificar o 
DNA das células. A biotransformação ocorre fundamentalmente pelo sistema 
CYP dos microssomos (GAUTHIER et al., 2014). Os compostos resultantes, 
mais hidrofílicos, podem formar adutos como as bases do DNA, podendo 
induzir mutações, quebra das cadeias e alterações dos cromossomos (ABDEL-
SHAFY; MANSOUR, 2016).    
Nosso estudo mostrou os efeitos da poluição da água do Rio Iguaçu nos 
eritrócitos da tilápia do Nilo. O contato com esta água causou danos 
significativos nos eritrócitos desde as concentrações mais baixas, sendo 
prejudicial para os organismos que dependem diretamente ou indiretamente 
desta água. SANTOS et al. (2010) em Gasterosteus aculeatus; MELA et al. 
(2013) em Rhamdia quelen e SIMONATO et al. (2016) em juvenis de 
Prochilodus lineatus observaram, baseados no ensaio cometa, o aumento de 
danos significativos no DNA dos eritrócitos quando os peixes foram expostos a 
concentrações de Cu semelhantes e inclusive menores ao esse bioensaio.    
FERNANDES (2008) e SILVA (2015) reportaram a presença de vários 
químicos inibidores da enzima acetilcolinesterase na água do Rio Iguaçu e 
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seus afluentes. Ao passar pela Região Metropolitana o Rio é poluído por conta 
da zona industrial onde se utilizam metais que têm ação inibidora da enzima 
acetilcolinesterase. A exposição a soluções com Cd, Hg e Zn afetaram a 
atividade da acetilcolinesterase cerebral segundo ARAUJO et al. (2016). Sobre 
o tecido muscular, outros estudos também confirmam a atividade inibitória 
desses poluentes da enzima acetilcolinesterase neste tecido (COSTA et al., 
2007; PICCO; BOGGIO; RODRÍGUEZ, 2010). Também o Cu apresentou ação 
inibitória em P. lineatus em concentrações de 9 μg L-1 (SIMONATO et al., 
2016). 
Os metais têm variados mecanismos para a inibição da enzima 
acetilcolinesterase nos diferentes tecidos do organismo. Estudos in vivo 
demonstraram que o Pb e Mercúrio (Hg) têm a habilidade de interagir com os 
receptores muscarínicos da acetilcolina (BONDY; AGRAWAL, 1980; COSTA, 
2003), bloqueando a sua ligação ao neurotransmissor. Como resultado existe 
uma acumulação da molécula, o que resulta na inibição por substrato da 
enzima Acetilcolinesterase (REED; LIEB; NIJHOUT, 2010). O Hg também pode 
inibir in vivo a enzima, pois o metal induz a agregação da proteína mediante a 
ligação com os grupos tióis das cadeias laterais dos aminoácidos (FRASCO et 
al., 2007). 
Também, foram associados pesticidas organofosforados (ASSIS et al., 
2012; ARAUJO et al., 2016) e carbamatos (ENSIBI et al., 2014; ARAUJO et al., 
2016) como inibidores para a enzima em cérebro e músculo de peixes.  
Estes compostos inibem a enzima mediante a sua união ao grupo hidroxil 
da serina presente no sítio ativo da enzima bloqueando o acesso da 
acetilcolina, o substrato da enzima (BOELSTERLI, 2007). Os organofosforados 
são ligados covalentemente na serina, e esta ligação é irreversível (COLOVIC 
et al., 2013) se diferenciando dos carbamatos onde a ligação com a serina é 
reversível (BOELSTERLI, 2007).   
Nesse estudo foi observado que a acetilcolinesterase de cérebro e músculo 
no Oreochromis niloticus têm diferença de sensibilidades aos inibidores. 
Anteriormente RODRÍGUEZ-FUENTES e GOLD-BOUCHOT (2004) sinalaram 
que a concentração onde o 50% da enzima nesses peixes fica inibida (IC50) 
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para a Acetilcolinesterase no cérebro é menor que para a enzima no músculo 
para vários inibidores. ALBENDÍN-GARCÍA, (2009) observou que para Sparus 
aurata depois das 24h de exposição aos inseticidas organofosforados 
Azinfosmetil, ometoato e paration, a inibição da atividade da Acetilcolinesterase 
do cérebro foi maior que a do músculo.  
Jenynsia multidentata exposto ao endosulfan apresentou uma diminuição 
da atividade da enzima no cérebro e músculo (BALLESTEROS et al., 2009) O 
endosulfan também alterou a atividade natatória de Danio rerio pela inibição da 
enzima do cérebro (PEREIRA et al., 2012). 
Outros autores encontraram também diminuições significativas na atividade 
das acetilcolinesterases de cérebro e músculo quando os organismos foram 
expostos às misturas complexas. O. niloticus mantidas durante 6 meses em um 
reservatório próximo à áreas com intensiva atividade agrícola e agropecuária e 
polos industriais, também mostraram a diminuição da atividade da enzima 
Acetilcolinesterase no cérebro (SANTOS, 2013). GHISI et al. (2017) 
observaram também semelhantes resultados nos dois tecidos em Astyanax aff. 
paranae capturados em dois pontos, o primeiro rodeado de atividade agrícola e 
o segundo recebendo esgoto e despejos industriais de uma zona urbana.  
Desta maneira é possível observar que a diminuição da atividade da enzima 
acetilcolinesterase neste estudo é compatível com os estudos anteriormente 
mencionados, pois o bioensaio foi realizado a partir das amostras procedentes 
de uma área altamente poluída com despejos industriais, pesticidas utilizados 
para a eliminação de pragas e lançamento de esgotos parcialmente tratados, 
demonstrando uma sensibilidade maior no tecido cerebral.  
 Diversos estudos em biomonitoramento também relacionam o aporte 
de muitas classes de poluentes com a geração de espécies reativas de 
oxigênio (EROs), as quais reagem com macromoléculas críticas promovendo 
efeitos nocivos como carbonilação de proteínas (PCO) e peroxidação de 
lipídeos (LPO). O desequilíbrio entre a geração das EROs e os mecanismos 
para eliminar-las é nomeado Estresse Oxidativo (JONES, 2006). Na LPO 
podem surgir várias reações bioquímicas em cadeia, e na PCO ocorre à 
formação dos grupos que alteram a conformação proteica e tendem a torná-las 
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mais hidrofóbicas e resistentes à hidrólise (NIKI, 2014; DAVIES, 2016; CIPAK-
GASPAROVIC et al. 2017). Deste modo, o aumento da peroxidação lipídica e 
da carbonilação de proteínas pode resultar em diversos danos às membranas 
celulares, enzimas, DNA e diversas outras biomoléculas importantes na célula 
(VAN DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003; KIM; RYU, 2013).  
As EROs são induzidas pela exposição dos peixes as substâncias como 
os metais de transição (VALLE, 1972; PEREIRA, 2014), moléculas orgânicas 
como hidrocarbonetos policíclicos aromáticos e pesticidas (MODESTO; 
MARTINEZ, 2010; DE OLIVEIRA, 2013) e misturas complexas de poluentes na 
água (SANTOS, 2013; GHISI et al., 2017).      
Os metais com potencial Redox, como Fe e Cu, geram EROs através do 
ciclo redox e reação de Fenton. Metais sem potencial redox, como o Ni 
prejudicam as defesas antioxidantes, especialmente aquelas que envolvem 
antioxidantes e enzimas que contêm tiol (SEVCIKOVA et al., 2011). Outros 
como o Mn podem oxidar a H2O2 a radical OH•, altamente reativo (MARTINEZ-
FINLEY et al., 2013). 
Para diminuir a geração das EROs, o organismo ativa várias enzimas e 
outros compostos que reduzem as concentrações das moléculas oxidantes. A 
superóxido dismutase (SOD) reduz o radical superóxido (O2•-) gerando O2 e 
peróxido de hidrogénio (H2O2), esta última ERO tem menor taxa de reação com 
proteínas e lipídeos. O peróxido de hidrogênio vai ser reduzido mediante a 
atividade de duas enzimas com altas concentrações no fígado: A catalase 
(CAT) e a Glutationa peroxidase (GPx) dependente de Selênio e também o 
cofator GSH (HALLIWELL; GUTTERIDGE, 2015). A CAT é uma enzima 
localizada nos perixossomos que se encarrega de fazer a conversão de altas 
concentrações de H2O2 em água e oxigênio. Quando o H2O2 está presente em 
baixas concentrações (condições fisiológicas normais), entretanto, a GPx é que 
se encarrega de transformá-lo em água. Outros tipos de EROs como radical 
hidroxil (OH•), ácido hipocloroso (HOCl), peroxinitrito (ONOO–), e alquila (RO•2) 




A entrada dos xenobióticos na célula aumenta a síntese e a indução das 
enzimas envolvidas na sua biotransformação em moléculas mais hidrofílicas 
que possam ser excretadas do organismo. O fígado tem papel central neste 
processo. Na Fase I ocorre a funcionalização do xenobiótico que se modifica 
algum grupo químico funcional. Como seguinte passo (Fase II) o composto é 
conjugado com moléculas as que aumentam a sua hidrofilicidade 
(BOELSTERLI, 2007). A glutationa – S – transferase (GST) é uma das enzimas 
com maior quantidade de substratos, os quais são conjugados com GSH, o 
cofator utilizado pela enzima (BERNDT; LILLIG; FLOHÉ, 2014). A atividade da 
GST é importante no estado de estresse oxidativo, pois pode competir com a 
GPx pela utilização da GSH e também diminuiria a capacidade do tri-peptídeo 
para neutralizar as EROs (HALLIWELL, 2007).   
Nos grupos expostos a diluições de 25%, a ação das enzimas SOD-GPx 
provavelmente foi capaz de evitar danos às proteínas (PCO) e lipídios (LPO) 
sem aumentar a atividade do CAT. Também o consumo de GSH por GPx pode 
não ser suficientemente alto para diminuir as concentrações do tripéptido 
reduzido. 
Os peixes expostos às diluições de 50% pudesse ter tido um aumento 
na produção de EROs comparado com o grupo exposto ao 25% da água do rio, 
possivelmente ativando a via SOD – GPx. A enzima CAT mostra-se com maior 
atividade ao ser comparada com o grupo anterior, mas ainda pudesse não ser 
fundamental para a redução das concentrações das EROs geradas. Assim 
também a GST pudesse não ter concentrações suficientes de substratos para 
aumentar significativamente a sua atividade. O sistema de produção da GSH e 
a redução da GSSG consumida pudesse de ter aumentado para fornecer a 
GPx e a GSH utilizada para reduzir diretamente as EROs formadas 
(HALLIWELL; GUTTERIDGE, 2015). 
Já com a exposição dos peixes à água sem diluição do Rio Iguaçu, foi 
observada um aumento significativo da atividade da CAT. LIU et al. (2006) 
detectaram aumento da atividade da CAT em Carassius auratus expostos a 
concentrações de Cu menores do que o utilizado neste trabalho. 
Possivelmente, também como resposta, pode ter aumentado a atividade da 
GST, gerando uma maior excreção de xenobióticos conjugados via renal. 
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A diminuição dos LPO e PCO em diferentes grupos expostos à água do 
Rio Iguaçu pode estar relacionado pela possível adaptação do organismo ante 
a produção constante das EROs durante longos períodos de tempo. Estudos 
sinalam que os organismos podem aumentar a eficiência dos sistemas 
antioxidantes que permitem a eliminação das EROs e dos sistemas de reparo 
que permitem a eliminação das macromoléculas e estruturas danificadas 
(STOREY, 1996; DAVIES, 2000; HU et al., 2014). 
Os indivíduos expostos à água de Rio Iguaçu com distintos níveis de 
diluição pudessem, portanto, estar com o sistema antioxidante ativado pela 
presença de poluentes biodisponíveis evitando os danos em estruturas 
celulares pelo estresse oxidativo. OSÓRIO (2008) observou um aumento na 
atividade enzimática da CAT e da GST e uma diminuição da LPO em 
exemplares de peixes do gênero Astyanax coletados num reservatório, afetado 
pela falta de tratamento dos esgotos domésticos, por efluentes industriais e 
pela atividade agrícola. CARVALHO et al. (2014) observaram que a exposição 
de O. niloticus juvenis durante 30 dias ao Cu não causou danos nas estruturas 
protéicas e lipídicas.   
Porém, segundo ANDRADE BRITO et al., (2012) os níveis de 
peroxidação lipídica inalterados poderiam não significam necessariamente a 
ausência de estresse oxidativo, uma vez que o estresse localizado em 
organelas celulares específicas pode acontecer e estar envolvido na morte 
celular. Neste estudo foram encontrados maiores níveis de dano no tecido 
hepático enquanto foi aumentando a concentração de poluentes na água, 
levando a considerar essa possibilidade.      
As metalotioneínas (MT) têm um papel importante para a eliminação de 
metais tóxicos dos organismos, a regulação dos metais necessários para os 
processos metabólicos da célula e para redução dos EROs participando no 
controle do estresse oxidativo (HALLIWELL; GUTTERIDGE, 2015). Estas são 
uma família de metaloproteinas enriquecidas em cisteína (30% do total dos 
aminoácidos da estrutura primaria), com baixo peso molecular (de 6 até 10 
KDa). Nos vertebrados pode-se encontrar metalotioneínas no Aparelho de 
Golgi. Estas proteínas têm a capacidade de ligar com metais pesados, sejam 
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fisiológicos (Zinco e Cobre) ou xenobióticos (Cádmio, Mercúrio e Prata), 
mediante os grupos tiois dos resíduos de cisteína (AMIARD et al., 2006).   
Relacionada com a capacidade de ligação de metais, estudos provaram 
que a indução de sínteses de metalotioneínas está ligada à exposição e 
bioacumulação dos organismos de metais (MILES et al., 2000; NORDBERG; 
NORDBERG, 2009; MOTTA, 2012). Este vínculo é utilizado como biomarcador 
da exposição a metais (AMIARD et al., 2006).  
Neste estudo, os grupos expostos à água do Rio Iguaçu mostraram 
aumentos da concentração de MT hepáticas frente à exposição do organismo 
aos metais Cu e Zn presentes na água, sendo que o aumento não significativo 
apenas no grupo exposto aos 50%. Esta resposta foi encontrada em estudos 
com Gasterosteus aculeatus expostos às concentrações de Cu similares às 
encontradas nas amostras (SANTOS et al., 2010).  
Estas proteínas são as ferramentas fundamentais para manter a 
homeostase dos metais nos tecidos da maioria dos organismos (HALLIWELL; 
GUTTERIDGE 2015). Ao entrar Zn e Cu na célula, estes metais podem-se ligar 
aos grupos tióis livres das MT. O aumento da concentração dos metais 
provocará a sínteses de novas MTs, incrementando a concentração de grupos 
tióis disponíveis para a o recrutamento dos metais (MILES et al., 2000; 
SANTOS et al., 2010). Estes complexos Metal-MT vão constituir estoques 
capazes de cumprir demandas metabólicas e outras fisiológicas.  
Em situações de aumento das EROs as evidências sugerem que o 
transporte intracelular do Zn e Cu mediado pelas MT depende das interações 
destas com a GSH e GSSG possibilitando a utilização dos metais por enzimas 
como a SOD dependente de Zn-Cu (MILES et al., 2000; HALLIWELL; 
GUTTERIDGE, 2015).  
Variados estudos observaram a acumulação de metabólitos dos HPAs 
na bile de peixes expostos aos ambientes com poluição complexa (OSÓRIO et 
al., 2014; YAMAMOTO et al., 2016) e corpos aquáticos contaminados com 
derivados petroquímicos (KRAHN et al., 1992; SANCHEZ-RAMIREZ et al., 
2007; AZEVEDO et al., 2012), demonstrando a sua utilidade para o estudo da 
interação dos HPAs com os organismos aquáticos. 
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Diferentes fatores podem interferir na biodisponibilidade e 
biotransformação/acumulação dos HPAs: as características destes compostos, 
as características da água, da microbiota e do próprio organismo. Os 
hidrocarbonetos leves, de dois a quatro anéis, permanecem menos tempo no 
ambiente devido à rápida degradação. Já os hidrocarbonetos pesados, de 
cinco e seis anéis, que incluem os compostos mais carcinogênicos como 
benzopireno (BaP) e Indenoperileno (IdP), demoram em serem degradados e 
são depositados nas camadas mais superficiais do sedimento. Por serem os 
HPAs moléculas lipofílicas, se adsorvem em partículas em suspensão sendo a 
alimentação uma importante via de contaminação (SILVA, 2010). 
Os peixes teleósteos têm alta capacidade para a metabolização dos 
HPAs, pois apresentam altas concentrações de citocromo P450, uma família 
enzimática nos tecidos, responsável da biotransformação dos HPAs em 
compostos hidroxilados na fase I (STEIN; OLIVER JR; SCHWAAB, 2010), 
essencialmente a CYP1A1. O fígado apresenta os maiores concentrações das 
enzimas pelo papel central do tecido no metabolismo dos xenobióticos. Estes 
compostos hidroxilados vão ser transformados na fase II em outros ainda mais 
hidrofílicos mediante a conjugação enzimática. Os conjugados são excretados 
na bile, para enseguida serem eliminados do organismo pela via intestinal. 
Grande parte da toxicidade dos HPAs depende da sua metabolização 
em compostos hidroxilados na Fase I da biotransformação. Compostos que são 
capazes quimicamente de interagir covalentemente com os centros 
nucleofílicos das macromoléculas (ABDEL-SHAFY; MANSOUR, 2016). 
Os HPAs de seis anéis mais importantes do ponto de vista 
ecotoxicológico são o Benzo (ghi) perileno e o Indeno (1,2,3-cd) perileno 
(BREMAUNTZ, 2004). A possível presença das duas sustâncias pode 
contribuir ao aumento das genotoxicidade observada neste estudo, segundo 
IPCS (1998), pois estas sustâncias têm capacidade de interagir com o DNA, e 
causar interferência na sua replicação implicando nas trocas moleculares que 
podem provocar mudanças na expressão celular (CRAM; ORTIZ; PAÉZ, 2004; 
DE OLIVEIRA, 2013). Assim como poderiam reagir com agentes redutores 
como NADPH e tióis aumentando a formação das EROs, contribuindo com os 
danos moleculares (KUMAGAI; ABIKO; CONG, 2016). 
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A complexação da estrutura orgânica dos HPAs com metais como Fe, 
Ni, Mn ou Cu pode aumentar sua bioacumulação e os efeitos destes poluentes, 
pois facilita a sua entrada na célula, promovendo sua bioacumulação e a 
geração das EROs (Gauthier et al., 2014). As EROs podem ligar com os 
complexos CYP1A1 inibindo a sua atividade, favorecendo a biotransformação 
dos HPAs na via da enzima aldo-ceto redutase (AKR) o que também aumenta 
a produção das EROs. Também ocorre a inativação da PKC, da ATPase tipo P 
e a redução da transcrição de metalotioneínas (GAUTHIER et al., 2014) 
provocando mudanças fisiológicas e metabólicas na célula.  A amplificação dos 
efeitos negativos para o organismo é uma das consequências da exposição 
dos organismos às ambientes com poluição complexa (SILVA, 2010; 
YAMAMOTO et al., 2016). 
A exposição ao naftaleno induziu uma variedade de respostas, em nível 
celular e sistêmico em peixes teleósteos. RAMSDORF (2011) encontrou que o 
naftaleno aumentou a quebra no DNA e causou a diminuição da atividade da 
AChE muscular em Rhamdia quelen e Astyanax sp. Em Anguilla anguilla L a 
exposição ao este HPA induziu o dano de brânquias, rim e fígado pela afetação 
do padrão de ativação dos fagócitos circulantes de peixes. (AHMAD; 
PACHECO; SANTOS, 2003). 
Os HPAs presentes em maior quantidade na bile dos peixes expostos na 
água poluída apresentam uma possível procedência da indústria petroleira 
presentes na zona e poluição remanescente do acidente da REPAR 
(PUERARI, 2011). Óleos crus contêm aproximadamente 3% de HPAs de dois e 
três anéis, dos quais o naftaleno é o principal componente perfazendo 65% da 
constituição de HPAs totais (PAMPANIN; SYDNES, 2016). 
A água do Rio Iguaçu apresenta uma mistura complexa de poluentes 
com concentrações que podem não ser perigosas isoladamente, mas ao se 
misturarem, podem causar danos aos organismos deste ecossistema em uma 
exposição prolongada. Este contato dos poluentes com os peixes por meio da 
pele, brânquias e alimento durante períodos prolongados leva a sua 




O uso de organismos é essencial para o monitoramento ambiental, pois 
reflete as reais ameaças ao ecossistema aquático. O Rio Iguaçu, assim como 
toda a bacia na qual está inserido, possui um ecossistema complexo que está 
influenciado pelas fontes de poluição das áreas urbanas, industriais e 
agrícolas. E, tendo em vista a carência de informações quanto ao impacto 
sobre a biota principalmente a peixes, estudos deste porte são importantes 
para a adequação das políticas ambientais e planos de monitoramento e 






















 Os resultados indicam que os animais expostos à água do Rio Iguaçu 
estão sendo afetados negativamente pelos efeitos da poluição aquática; 
 As análises químicas da água Rio Iguaçu demonstraram que este Rio 
está impactado pela atividade antrópica, recebendo importante 
contribuição dos despejos urbano e industrial da Região Metropolitana 
de Curitiba, entretanto, esta não é a única fonte de poluição do Rio 
Iguaçu; sendo os metais, Organoclorados e HPAs foram detectados nas 
amostras analisadas;  
 A similaridade entre os diferentes índices de crescimento indicam que as 
condições nutricionais foram mais determinantes para a saúde geral dos 
grupos experimentais do que a influência do contato com contaminantes; 
 As alterações histopatológicas observadas no fígado (dilatação dos 
sinusoides, hemorragia, necrose, esteatose e infiltração leucocitaria) e 
nas brânquias (hipersecreção de muco e diminuição de microdigitações 
nas células epiteliais) de O. niloticus apontam que estes tecidos estão 
comprometidos pela qualidade da água do Rio Iguaçu; 
 Mesmo que existam evidências de genotoxicidade e neurotoxicidade nos 
peixes expostos à água do Rio Iguaçu, não foram constatadas situações 
de estresse oxidativo que gerassem danos à membrana plasmática das 
células nem às proteínas, demonstrando uma possível adaptação dos 
peixes às condicões da exposição à água do Rio Iguaçu;  
 O aumento da concentração de MTs hepáticas frente à exposição aos 
metais Cu e Zn presentes na água permitiu a manutenção da 
homeostase dos metais nos tecidos; 
 A presença de HPAs na bile indica que o Rio Iguaçu se encontra 
contaminado por fontes petrogênicas; 
 Este estudo confirma a necessidade do uso de uma abordagem com o 
uso de multibiomarcadores para avaliar a qualidade da água do Rio 
Iguaçu, os riscos impostos às espécies que habitam esse ecossistema e 
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